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En los humedales del Bajo Delta del Paraná, el drenaje de los suelos, endicamiento y 
forestación constituyen el cambio de uso más característico. A partir del muestreo de 
suelos y vegetación en parcelas pareadas de pastizales anegadizos y plantaciones 
forestales que los reemplazaron tras el drenaje de los suelos, se exploraron los cambios 
en el volumen y contenido de materia orgánica del suelo y el balance del ecosistema de 
carbono, nitrógeno (N), fósforo (P), potasio, calcio y magnesio. El estrato de suelo 
orgánico original se redujo y el suelo mineral perdió volumen (-82 % de porosidad en 0-
10 cm de profundidad). Contrarrestó parcialmente estos efectos el aumento del 
contenido de materia orgánica (1,3 Mg C ha-1 año-1) favorecidos por el ingreso de raíces 
de álamos al suelo drenado (hídrico y libre de raíces en los pastizales). Comparadas con 
los pastizales, las forestaciones acumularon más carbono y nutrientes en la biomasa 
aérea y menos en broza y raíces. El balance final fue neutro para carbono y nitrógeno y 
negativo para fósforo (-0,7 Mg ha-1) principalmente en los estratos profundos de suelo. 
Para el calcio, potasio y magnesio las ganancias en el suelo profundo, posiblemente 
asociadas a los cambios en el balance hídrico (mayor consumo freático, menor aporte 
superficial), determinaron balances positivos. La relación N/P en hojas de pastos y 
álamos (7 vs. 18) indicó el cambio de condiciones de limitación por nitrógeno a fósforo. 
En poco más de una década el drenaje, endicamiento y forestación de pastizales 
anegadizos redistribuyó el almacenamiento de carbono y nitrógeno sin afectar su 
magnitud, cambió las limitaciones nutricionales, y generó cambios físicos y químicos en 
los suelos. Estas modificaciones pueden acentuarse en plazos más largos influenciando 
la productividad y los servicios ecosistémicos de estos humedales. 
 
Palabras claves: Bajo Delta del Paraná, drenaje; Populus, subsidencia, compactación, 

























In the wetlands of the Lower Paraná Delta, soil drainage, ditching and tree planting 
represent the most typical productive shift of natural environments. Through soils and 
vegetation sampling in natural flooded grasslands and poplar plantations that replaced 
them following drainage and ditching. I explored volume and organic matter content 
changes in soils as well as the ecosystem balance of carbon, nitrogen, phosphorous, 
potassium, calcium and magnesium. The original undisturbed organic soil stratum 
shrunk and the mineral soil got compacted (- 82% porosity reduction at a soil depth 
between 0 and 10 cm below the surface) following land use change. Compaction was 
partially offset by organic matter increases in the mineral soil (1,3 Mg C ha-1 year1), 
likely resulting from its colonization by poplar roots following drainage. Mineral soil 
had no roots under natural conditions. Drained and afforested areas accumulated more 
carbon and nutrients in the aerial biomass and less in underground roots and vegetation 
in comparison to natural ecosystems. The balance was neutral for carbon and nitrogen 
and negative for phosphorus (-0,7 Mg ha-1), prominently in deeper soil strata. Calcium, 
potassium and magnesium increases in deep soil layers was likely linked to the 
hydrological shifts (increased phreatic consumption, lower surface water inputs) which 
favored their accumulation. Lower N/P ratios in grassland vs. tree plantation leaves (7 
vs. 18) indicates a shift from N- to P-limitation. In less than a decade after ditch, 
drainage and tree establishment, these systems showed a fast redistribution of carbon 
and nitrogen without significant stock changes, changed their nutritional limiting factor 
(i.e. from N to P) and generated physical and chemical soil alterations. In the long term 
these modifications could accentuate changes in the productivity and ecological 
function/services of these wetland systems.  
 
Keywords: Lower Paraná Delta, drainage; Populus, soil compaction, carbon, nitrogen, 
phosphorus, calcium, potassium, magnesium.  
 Capítulo 1: Introducción general. 
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Los humedales han sido categorizados como biomas y como ecosistemas; también 
han sido categorizados como ecotonos al constituir la interface entre ecosistemas 
terrestres y acuáticos siendo inherentemente diferentes pero dependiendo de ambos 
(Mistch y Gosselink 2007). Los humedales presentan características únicas por 
presentar agua sobre o cerca de la superficie del suelo en forma permanente o temporal, 
permitiendo el desarrollo de suelos hídricos y plantas adaptadas a estas condiciones 
(Keddy 1983).  
Los ecosistemas de humedales representan menos del 9% de la superficie terrestre 
(Zedler y Kercher 2005) constituyendo áreas de importancia crítica por los servicios 
ecosistémicos que brindan a la sociedad (Turner 1991; Ghermandi et al. 2010). 
Modificaciones en el régimen hidrológico suelen derivar en cambios de la biota y de las 
funciones ecosistémicas y, por ende, en los servicios que éstos brindan. Si bien hasta las 
últimas décadas del siglo XX el manejo más común de los humedales consistió en su 
drenaje y reemplazo por sistemas y modelos de producción de tierras no anegadas, se 
reconocen en forma creciente consecuencias negativas de los cambios en su 
hidrodinámica que obligan a replantear sus prácticas de uso y manejo. 
El delta del Río Paraná constituye un mosaico de humedales (Malvárez 1999) 
considerado el segundo ecosistema con mayor oferta de servicios ecosistémicos en 
Argentina (Carreño y Viglizzo 2007, Viglizzo y Jobbágy 2010). Esta región abarca 
aproximadamente 17.000 km2 a lo largo de los últimos 300 kilómetros del recorrido del 
Río Paraná, el cual conecta latitudes tropicales con zonas templadas, confluyendo, junto 
al Río Uruguay, en el Río de la Plata y su estuario. En este marco el Delta constituye 
una extensa planicie inundable con características ecológicas únicas y complejas 
(Malvárez 1997). 
El uso de estos humedales llevó a la ocurrencia de incendios, principalmente con 
fines ganaderos, y a la construcción de diques y drenajes con diferentes finalidades 
(Brinson y Malvárez 2002). Actualmente el 12 % de esta ecorregión se encuentra 
drenada, principalmente con fines forestales y silvopastoriles (Enrique et al. 2010) y, 
con tendencias crecientes, a actividades agrícolas y de desarrollos urbanísticos.  
El terraplenado y drenaje se realizan con el fin de disminuir el riesgo de las 
crecientes de los ríos y bajar el nivel de la napa freática, como consecuencia cambian las 
condiciones anaeróbicas a aeróbicas en el suelo y todo el sistema, volviéndolo apto para 
el crecimiento de especies con baja tolerancia a la presencia de agua y mejorando el 
soporte físico del suelo para poder realizar labores de manejo, ingresar maquinarias e 
instalar infraestructura. Estas acciones, sumadas a la eliminación de los pastizales 
originales y el establecimiento de plantaciones forestales, desencadenan diversos 
procesos de cambio que van desde aquellos puramente físicos como la consolidación, 
subsidencia y compactación (Wösten et al. 1997; Hargreaves et al. 2003; Kool et al. 
2006; Gebhardt et al. 2009), los vinculados a transformaciones biogeoquímicas como la 
oxidación y movilización de nutrientes (Houghton 2003; Mitra et al. 2005; Lal 2007) y 
los biológicos a partir de los cambios en el tipo de vegetación (Nosetto et al. 2006; 
Murphy et al. 2009). 
En los suelos hídricos las condiciones de anegamiento juegan un rol importante en 
las propiedades físicas de los mismos, dado que los suelos saturados con agua 
(incompresible) son menos susceptibles a la compactación (Taboada et al. 2001; Hamza 
y Anderson 2005). En este sentido, cambios en las condiciones hídricas conducen a la 
entrada de aire (compresible) en los poros del suelo, incrementando la susceptibilidad a 
ser compactados (Taboada et al. 2001). La compactación del suelo incrementa su 
resistencia, disminuyendo su fertilidad física a través del menor almacenamiento y 




Al drenar un humedal pueden ocurrir dos tipos de procesos que generan pérdida de 
volumen del suelo: 1) Compresión: generado al aplicar una carga externa, si el suelo 
está saturado se considera “consolidación” y si no lo está se denomina “compactación”. 
2) Subsidencia: ocurre cuando la disminución de la altura del suelo es ocasionada por 
contracción, este también involucra procesos biogeoquímicos. Diversos trabajos 
reportan pérdida de volumen al drenar humedales, especialmente orgánicos (i.e. 
turberas), donde la componente biogeoquímica asociada a la descomposición del 
material orgánico constituye la causa principal de la subsidencia (Wösten et al. 2006; 
Grønlund et al. 2008). Sin embargo no existen antecedentes claros en humedales 
minerales similares a los del delta del río Paraná.  
Cuando ambientes de humedales con vegetación herbácea son drenados y 
convertidos en ecosistemas forestales se generan cambios estructurales y funcionales 
asociados al drenaje y al cambio en el tipo biológico de la vegetación. Específicamente, 
el drenaje genera oxidación de estos sistemas incrementando la actividad biológica y la 
movilización del carbono y los restantes elementos, principalmente a través de: 1) los 
gases liberados a la atmósfera y la consecuente pérdida de nutrientes de ciclado 
vinculado a la materia orgánica (especialmente carbono, nitrógeno y azufre) (Lal 2007), 
2) el egreso de los nutrientes a través de los flujos de escurrimiento y lixiviación 
generando pérdidas a través de los canales de drenaje y de la recarga de la napa freática 
(Sallantaus 1992), 3) el cambio en las formas químicas e incremento de la 
disponibilidad de los nutrientes utilizados en el crecimiento de nueva vegetación (Laiho 
et al 1999) y 4) A través del ingreso al suelo mineral por mineralización o a partir de 
actividades antrópicas como las labores mecánicas (Post y Kwon 2000). Respecto a la 
conversión de pastizales por plantaciones forestales las diferencias en las 
productividades de los pastos y los árboles, así como la distribución de la biomasa en 
estructuras aéreas o subterráneas modifican los ingresos y egresos cambiando los 
patrones de almacenamiento, de distribución y, por lo tanto, la dinámica del carbono y 
los restantes nutrientes en el sistema. En este sentido, las especies forestales acumulan 
más biomasa aérea y de raíces que las especies herbácea, e incluso particionan diferente 
la productividad en estos componentes (Ryan et al. 2004; Litton et al. 2007), 
adicionalmente las tasas de ciclado de nutrientes cambian, aquellos elementos 
almacenados en la madera de los árboles perduran en la misma durante un tiempo muy 
superior (i.e. 15 años en los álamos en el Delta) al de la biomasa aérea de los pastizales 
que lo hacen a tasas anuales. Los árboles poseen mayor capacidad de exploración 
radicular, lo que les permite, colonizar estratos más profundos de suelos (Nosetto et al. 
2006). Finalmente, la distribución vertical de los nutrientes en el perfil del suelo 
también es modificada por procesos como el reciclado de raíces en estratos de suelos no 
explorados por los pastos (Kuzyakov y Domanski 2000) o, a través de la absorción 
selectiva y acumulación de solutos en estratos de suelo subsuperficiales (Jobbágy y 
Jackson 2000; Laiho et al. 2003; Murphy et al. 2009). De esta forma, los procesos 
biogeoquímicos son afectados con consecuencias en el ecosistema e, incluso, en el 
agrosistema instalado. 
2.1. Objetivos y organización de la tesis 
El objetivo general de esta tesis fue determinar los efectos de la conversión de 
pastizales anegadizos a plantaciones forestales con suelos drenados sobre el contenido y 
la distribución de carbono y los principales nutrientes (nitrógeno, fósforo, calcio, 
potasio y magnesio) en el suelo y la vegetación. El mismo se llevó a cabo a partir del 
análisis del almacenamiento en estos componentes del ecosistema (perfiles de suelo y 




Scirpus giganteus y plantaciones de Populus deltoides. Esta aproximación asume que la 
situación de pastizal representa las condiciones iniciales de los stands forestados, 
permitiendo inferir los efectos que las transformaciones estudiadas tuvieron en el 
tiempo a partir de comparaciones en el espacio (Richter y Markewitz 2001). 
La organización de este trabajo incluye el presente capítulo a modo de introducción a 
la problemática y los antecedentes en el tema, y la presentación de la estructura de la tesis; 
el desarrollo de la misma se constituye de dos capítulos en los que se plantean objetivos 
específicos y se proponen hipótesis guías y un último capítulo de discusión y conclusiones 
generales. En el capítulo 2 se estiman los cambios en el contenido y distribución vertical 
del carbono del suelo para la transición estudiada, y se exploran los procesos físicos y 
biogeoquímicos que desencadenan estas modificaciones, desarrollando en profundidad el 
análisis de los cambios volumétricos del suelo mineral y su importancia para realizar un 
correcto balance de carbono y nutrientes. Las hipótesis guías para este capítulo son: 
 
Hipótesis 1 A- La masa mineral de los suelos de pastizales y plantaciones forestales 
no será modificada por el drenaje, sin embargo el volumen de los mismos se reducirá 
debido a la pérdida de porosidad producto de los procesos de consolidación, subsidencia 
y/o compactación1 generado por el pasaje de suelos saturados a no saturados.  
 
Hipótesis 1 B- La pérdida de volumen de suelo será parcialmente contrarestado por 
el incremento de la materia orgánica. La aireación del suelo mineral y la instalación de 
un sistema forestal favorecen la formación o ampliación de poros asociados a los ciclos 
de colonización y muerte de raíces de los álamos. 
 
Hipótesis 2 – Respecto a los cambios en el almacenamiento del carbono del suelo se 
puede esperar por un lado (Hipótesis 2A) una reducción a partir de que la oxidación de 
los suelos incrementa la actividad biológica y la liberación de la mayor parte del 
carbono hacia la atmósfera. Por otro lado (Hipótesis 2B) puede esperarse un aumento de 
materia orgánica de carácter temporario asociado al pulso inicial de ingreso de carbono 
desde la fitomasa muerta y del estrato orgánico del pastizal y del posterior aporte de las 
raíces y hojas del sistema forestal. 
 
En el capítulo 3 se realizó el balance y la redistribución interna de carbono, nitrógeno, 
fósforo, calcio, potasio y magnesio para la transición estudiada y considerando todos los 
componentes del ecosistema. Aquí se incorporó mediciones de la biomasa vegetal y suelos 
para los nutrientes mencionados aplicando las correcciones volumétricas derivadas del 
capítulo anterior. A partir del balance neto del ecosistema y de cada compartimento entre 
pastizales y forestaciones, se discutieron los procesos que posiblemente generaron 
pérdidas o ganancias para cada uno de los elementos. Finalmente, se exploró cómo 
cambian las condiciones de fertilidad a partir del análisis de la relación N/P. Las hipótesis 
que guían este capítulo proponen: 
 
Hipótesis 1- Al drenar e instalar plantaciones de álamos, el ecosistema ganará 
carbono y perderá nitrógeno, fósforo, calcio, potasio y magnesio como resultado de que 
en un medio oxidado y con especies forestales, la mayor productividad prevalecerá 
sobre los egresos de carbono del sistema (oxidación de la materia orgánica acumulada y 
del suelo). Sin embargo, los restantes nutrientes serán afectados principalmente por 
                                               
1 Se reconoce la diferencia entre subsidencia, consolidación y compactación, sin embargo en esta tesis no 




mecanismos vinculados a la lixiviación, escurrimiento y pérdidas hacia los canales de 
drenaje. 
 
Hipótesis 2- El cambio en el tipo de vegetación afectará los patrones de 
almacenamiento de carbono y nutrientes en los diferentes componentes del ecosistema. 
El almacenamiento de éstos en las plantaciones será mayor en la biomasa aérea y 
subterránea y menor en la broza y el suelo mineral, en este último se exceptúa al 
carbono dado que los ingresos de los restos de pajonales, de las raíces finas y hojas de 
los álamos permitirán su acumulación en el suelo y por lo tanto mayor almacenamiento 
en las plantaciones. 
 
Finalmente en el capítulo 4 se presentan las conclusiones y consideraciones 
finales, sintetizando los resultados generales de la tesis, considerando implicancias de 
manejo para los ecosistemas estudiados y presentando interrogantes que surgieron del 
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Los humedales se encuentran entre los ecosistemas que más servicios ecológicos 
prestan a las sociedades (Costanza et al. 1997). Si bien hasta las últimas décadas del 
siglo XX el manejo más común de los humedales consistió en su drenaje y reemplazo 
por sistemas y modelos de producción de tierras no anegadas, se reconoce en forma 
creciente que bajo su condición hidrológica típica prestan valiosos servicios hídricos, 
químicos y biológicos, entre otros, lo que ha obligado a revisar sus prácticas de uso y 
manejo. Actualmente las propuestas y políticas de manejo de humedales que consideran 
su protección y conservación o usos que no comprometan sus funciones ecológicas 
básicas son adoptadas por muchas naciones y organismos internacionales (Mitsch y 
Gosselink 2007). En este capítulo se exploran los efectos del drenaje de humedales 
deltaicos y su reemplazo por sistemas forestales sobre el almacenaje y distribución 
edáfica de carbono, un elemento clave para el funcionamiento de los ecosistemas que 
interviene en importantes servicios ecológicos como la regulación de gases de efecto 
invernadero y el control de la calidad del agua así como en el mantenimiento de la 
capacidad productiva de los suelos. 
En los humedales, dónde la saturación hídrica permanente o esporádica modela la 
génesis y constitución de los suelos y la estructura de las comunidades vegetales 
(Mausbach y Parker 2001), las fluctuaciones hidrológicas son un control clave que 
determina, entre otras cosas, la alternancia entre períodos aeróbicos y anaeróbicos 
(Stepanauskas et al. 1996; Davidsson et al. 1997). Estas fluctuaciones son de particular 
importancia en la regulación de los ciclos biogeoquímicos (i.e. ciclado de nutrientes y 
de carbono) (Gutknecht et al. 2006). En el caso de los humedales de deltas ribereños, la 
hidrodinámica es gobernada por los pulsos de crecientes diarias asociados a mareas, los 
cambios de caudal asociados al comportamiento de la cuenca y a tormentas locales y a 
cambios geomorfológicos que involucran modificaciones en los cauces (Day et al. 
1997). Sumada a estos controles, emergen las actividades humanas, que a través de su 
influencia directa sobre la red hidrológica o, indirectamente a través de cambios en la 
cobertura de la tierra y estructura de la vegetación, generan alteraciones en la dinámica 
hidrológica de los humedales y por lo tanto en sus ciclos biogeoquímicos (Kercher y 
Zedler 2004).  
La trasformación o eliminación de humedales deltaicos para otros usos con condiciones 
de menor anegamiento se han implementado desde el principio de las civilizaciones 
hasta la actualidad (Mitsch y Gosselink 2007), a partir de la construcción de canales 
capaces de facilitar la evacuación regional de agua; terraplenes (diques) que elevan el 
perímetro de una superficie con fines productivos para impedir el ingreso de agua de 
crecientes y/o mareas en los espacios interfluviales, adicionalmente, estas obras suelen 
ser acompañados por zanjas de drenaje de suelos que permiten el transporte local de 
agua (Vörösmarty et al. 2009; Overeem y Syvitski 2009). Al eliminar las condiciones de 
anegamiento por las vías mencionadas, se busca profundizar el nivel freático, airear los 
perfiles de suelo volviéndolos aptos para especies de mayor interés productivo y 
mejorar el soporte físico para labores de manejo, ingreso de maquinarias y 
establecimiento de infraestructura. Sin embargo esta transformación de humedales en 
ecosistemas con fines agrícolas, forestales, ganaderos, entre otros, suelen involucrar 
importantes cambios volumétricos en los suelos (consolidación/compactación) y 
alteraciones en los ciclos biogeoquímicos (Olila et al. 1997; Hargreaves et al. 2003; 
Kool et al. 2006; Lal 2007; Gebhardt et al. 2009). Estos cambios por lo general 




físicos, los vinculados a transformaciones químicas y los asociados a los cambios en el 
tipo de vegetación. 
Las condiciones de anegamiento juegan un papel importante en las propiedades 
físicas de los suelos. Los suelos saturados de agua son menos susceptibles a la 
compactación dado que estos incrementan su comportamiento elastoplástico (Taboada 
et al. 2001; Hamza y Anderson 2005). Los cambios en las condiciones hídricas que 
conducen a la entrada de aire en el espacio poroso de estos suelos aumentan su 
susceptibilidad a ser compactados (Taboada et al. 2001; Hamza y Anderson 2005). A 
los efectos del agua, se suman los de la materia orgánica (MO) de los suelos que afectan 
sus propiedades físicas. La acumulación de MO se asocia con dos efectos 
contradictorios sobre la densidad aparente del suelo (DA), por un lado actúa como 
agente principal de agregación (Hartmann y De Boodt 1974; Thomas et al. 1996; 
Taboada et al. 1998), generando mayor fuerza de adherencia entre las partículas 
minerales, aumentando la DA; por otro lado, la baja densidad de la MO (~0,2 g cm-3) y 
los cambios propiciados en el ordenamiento de las partículas favorece a la porosidad 
provocando una disminución de la DA (Zhang 1994; Braida et al. 2010). El equilibrio 
entre estos dos efectos depende del origen y del estado de descomposición y químico de 
la MO. 
En los suelos de humedales, la MO es un componente volumétricamente importante 
y sus transformaciones químicas juegan un papel central en su fertilidad y en los ciclos 
biogeoquímicos locales y globales. Se estima que aproximadamente el 20 % del 
depósito total de carbono orgánico del suelo (COS) se encuentra almacenado en 
humedales (Gorham 1991; Maltby e Immirzi 1993; Houghton 2003; Lal 2007). La 
oxidación de estos sistemas, favorecida por acciones de drenaje, acelera las tasas de 
descomposición generando grandes pérdidas de carbono (C) como producto de la 
actividad microbiológica (Megonigal y Hines 2005). Estos cambios también pueden 
favorecer la incorporación de parte de la MO superficial al suelo mineral más profundo 
en donde coexisten procesos de mineralización y estabilización (Oades 1988; Chan y 
Heenan 1999; Evrendilek et al. 2004; Cheng 2009; Gartzia-Bengoetxea et al. 2009). En 
humedales herbáceos con anegamiento semipermanente elevadas cantidades de MO son 
acumuladas en su biomasa y en la necromasa de la broza debido a las lentas tasas de 
descomposición (Mitsch y Gosselink 2007; Pratolongo et al. 2008). La oxidación de 
estos sistemas implica una elevada liberación de C hacia la atmósfera y pérdidas de 
nutrientes asociados a la MO (nitrógeno, fósforo, azufre) hacia la red hidrológica, a 
menudo favorecida por los efectos hidráulicos de las obras drenaje. 
Las modificaciones en el tipo de vegetación llevan a profundos cambios en el suelo 
y en el ambiente (Post y Kwon 2000). La pérdida de COS por conversión de la 
vegetación natural a cultivos está documentada por varios autores (Schlesinger 1986; 
Mann 1986; Post y Mann 1990; Davidson y Ackerman 1993; Bashkin y Binckley 1998; 
Laganière et al. 2010). La mayoría de esta pérdida puede ser atribuida a la reducción de 
los ingresos de material vegetal al suelo y a cambios en sus tasas de descomposición. La 
instalación de plantaciones forestales sobre pastizales pueden incrementar los flujos de 
ingreso de C a través de un uso más eficiente de los recursos y una alta producción 
primaria (Nosetto et al. 2006). Por ejemplo, la distribución profunda de raíces de los 
árboles pueden permitirles absorber agua del suelo a profundidades a las que no pueden 
acceder las especies del pastizal (Oades 1988; Schenk y Jackson 2002; Jobbágy y 
Jackson 2004; Nosetto et al. 2006), incluso explorando estratos antes no explorados 
(Brimhall et al 1991; 1992). Los aportes de MO en sistemas forestales con especies de 
rápido crecimiento son importantes, principalmente por los ingresos de la caída de hojas 




tasas de reciclado, i.e. cerca del 50% del C fijado en la fotosíntesis es transferido a las 
estructuras subterráneas (Lynch y Whipps 1990). Esta acumulación de C en estratos 
profundos puede disminuir la densidad del suelo e incrementar su fertilidad (Lorenz y 
Lal 2005; Lal 2007). 
Los efectos de las forestaciones sobre los almacenamientos de C han sido 
examinados en regiones húmedas (Martin et al. 2001) aunque poco explorados sobre 
humedales herbáceos. Los pastizales desarrollados en ambientes de bañados del Bajo 
Delta del Paraná, sujetos a condiciones de inundación semipermanente, muestran una 
alta acumulación de MO sobre la superficie del suelo. Estos sistemas son actualmente 
reemplazados por plantaciones de álamos, tras la construcción de diques y drenajes que 
buscan limitar las condiciones naturales de anegamiento para favorecer el crecimiento 
forestal.  
En este capítulo se evalúan los cambios en el almacenaje y distribución vertical de 
COS que acompañan a este cambio de uso de la tierra. Se tratan de cuantificar los 
cambios de volumen (i.e. consolidación, subsidencia y/o compactación) de estos suelos 
tras su drenaje y reemplazo de vegetación, no solo como un aspecto metodológicamente 
indispensable para caracterizar los cambios en el almacenamiento de carbono, sino 
también como un proceso de interés intrínseco por su importancia hidrológica y 
geomorfológica. Ellert y Bettany (1995) demostraron que la corrección por masa 
equivalente del suelo (MES) podría ser usada cuando se realizan comparaciones de los 
contenidos de COS en horizontes genéticos entre diferentes usos o prácticas de manejo. 
La MES fue definida como la masa de suelo por unidad de área, utilizada como 
referencia, ubicada en un determinado estrato, por otro lado, la masa de C equivalente 
es la masa de C almacenada en una MES (Ellert et al. 2001). Numerosos estudios 
resaltan la importancia de realizar las comparaciones de los contenidos de COS en una 
misma masa de suelo por unidad de área (Ellert et al. 2001; Gifford y Roderick; 2003; 
Vandenbygaart 2006; Vandenbygaart y Angers 2006). Las estimaciones en base a MES 
permiten reducir el error experimental y evita realizar sobre o sub estimaciones del 
elemento bajo análisis (Lee et al. 2009). 
Dos pares de hipótesis alternativas guían mis observaciones de los perfiles de suelo. 
Respecto al volumen, no se esperan cambios en la masa mineral de los mismos pero si 
en la masa orgánica y en el volumen de poros. En este sentido, de acuerdo al común 
proceso de consolidación/compactación y pérdida de porosidad que experimentan los 
suelos que pasan de saturación a no saturación, cabe esperarse después del drenaje, una 
reducción del volumen del suelo mineral (Hipótesis 1A). Posteriormente, la aireación 
del suelo mineral y el desarrollo de un sistema forestal con raíces que comienzan a 
explorarlo tras su drenaje puede propiciar la formación o ampliación de poros asociados 
a los ciclos de colonización y muerte de raíces (Hipótesis 1B). Respecto a los cambios 
en el almacenamiento del COS se puede esperar que, por un lado, (Hipótesis 2A) el 
mismo se reduzca como resultado del aumento de la aireación y respiración de los 
suelos. Por otro lado, (Hipótesis 2B) puede esperarse un aumento de materia orgánica 
de carácter temporario asociado al pulso inicial de ingreso de C desde la fitomasa 
muerta y los horizontes orgánicos del pastizal. Estas hipótesis se exploran a partir del 
muestreo de perfiles de suelo en tres grupos de parcelas apareadas que, teniendo 
condiciones ambientales similares, ofrecen pastizales en condiciones seminaturales (sin 
redes artificiales de drenaje) y de plantaciones de álamo en rodales que fueron drenados 
y endicados entre 12 y 19 años previos al estudio. Esta aproximación asume que la 
situación de pastizal representa las condiciones iniciales de los rodales forestados, 
permitiendo inferir los efectos que las transformaciones estudiadas tuvieron en el 




2.3. Materiales y Métodos  
2.2.1. Área de estudio 
El Delta del Río Paraná es un mosaico de humedales que cubre una superficie 
aproximada de 17000 km² (Bonfils 1962; Málvarez 1997; Bó 2006), ubicado en la parte 
terminal del sistema del Río Paraná y conformado por sedimentos depositados, 
principalmente, por este río y el río Uruguay. La investigación se realizó en la 
subunidad “Islas del Río Carabelas” (Kandus 1997) de la unidad de “Pajonales y 
bosques del Bajo Delta” (Malvárez 1997) (Figura 2.1), donde se concentra el núcleo 
forestal con la mayor superficie de la región implantada con álamos, definiendo un 
paisaje con alto grado de intervención antrópica, fragmentado por canales artificiales y 
diques.  
El 80 % de las islas que conforman esta unidad son ambientes bajos e inundados 
(bañados), cuya comunidad vegetal más representativa son los pastizales de Scirpus 
giganteus (pajonales) y Schoenoplectus californicus (juncales) (Kandus 1997). Según la 
clasificación climática de Köppen - Geiger (Strahler y Strahler 1992) la región se 
caracteriza por un tipo climático “Cfa”, clima templado con lluvias todo el año y 
temperatura media del mes más cálido superior a 22°C (Malvárez 1997). Las 
temperaturas medias oscilan en los 16°C y 17°C y las precipitaciones son cercanas a los 
1100 mm anuales (INTA 1973). Por otro lado, si bien la información de suelos de la 
región es escasa (Bonfils 1962; Wermter et al. 1977; Gómez y Ferrao; 1986, Pereyra et 
al. 2004), en todas las unidades de paisaje del delta es común la presencia de suelos 
aluviales jóvenes con escaso grado de desarrollo pedogenético y rasgos hidromórficos 
intensos. 
Dada la escasa pendiente regional predominan suelos imperfectamente a muy 
pobremente drenados con evidencias de condiciones reductoras como consecuencia de 
la saturación hídrica frecuente o permanente del espacio poroso, generando un 
prolongado déficit del oxígeno libre (Pereyra et al. 2004). Los suelos predominantes del 
área pertenecen al orden de los Entisoles (Udifluventes, Endoacuentes y fluvacuentes) y 
en menor medida al de los Molisoles, reconociendo a nivel de suborden un régimen de 
humedad ácuico. 
Desde el punto de vista hidrológico, esta unidad (“Pajonales y bosques del Bajo 
Delta”) es influenciada por las crecientes estacionales del río Paraná así como las 
mareas del río de la Plata, aunque sus efectos en forma de flujos horizontales 
superficiales se presentan sumamente amortiguados (Kandus 1997). El uso 
predominante es el forestal, con 70000 ha forestadas con sauce y álamos (DPF 
MINAGRI 2010). Con el objetivo de facilitar la evacuación de excesos hídricos internos 
y evitar los ingresos de agua fluvial, en las forestaciones de álamos, se realizan obras de 
drenaje y se disponen terraplenes (diques) elevados en el perímetro de la superficie. 
Estas obras hidráulicas resultan indispensables para garantizar el crecimiento de las 
plantaciones de álamo pero se puede prescindir de las mismas cuando se implantan 
plantaciones de sauce más tolerantes al anegamiento. 
2.2.2. Diseño Experimental 
Con el fin de poner a prueba las hipótesis planteadas, se utilizó un diseño 
experimental de parcelas pareadas en tres sitios (n=3) que incluyeron áreas de pastizales 
de Scirpus giganteus que no fueron sometidos a alteraciones hidráulicas y de 
plantaciones de Populus deltoides drenadas. Todos estos sitios corresponden a una 
configuración geomórfica de llanura de inundación cuya fuente principal de agua 


















Figura 2.1 Región del Delta del río Paraná. a) Ubicación de los sitios de muestreos en la unidad 
de “Pajonales y bosques del Bajo Delta” (Malvárez 1997). b) Sitio 1, pastizales anegadizos de 
Scirpus giganteus (Sg) y plantaciones forestales de Populus deltoides (Pd) apareadas. 
unidireccional y horizontal (Brinson 1995; Rheindhardt et al. 2002). La similitud 
edáfica original de las parcelas pareadas se constató a partir de la identificación de 
secuencias de estratos sedimentarios de espesor y de texturas similares. 
Todos los sitios de pastizales fueron linderos a los diques y no fueron drenados. Las 
forestaciones constituían plantaciones de Populus deltoides ‘Australia 129/60’, 
existentes en campos de productores e instaladas sobre pastizales de Scirpus giganteus 
inmediatamente después de finalizadas la construcción de diques y drenaje 
constituyendo el primer ciclo forestal en todos los sitios (Tabla 2.1). Tanto para 
pastizales como plantaciones en cada sitio se delimitó una parcela de 2500 m2. 
2.2.3. Muestreo de suelos y de raíces 
Inicialmente se realizó un reconocimiento de suelos identificando la secuencia de 
estratos sedimentarios y extrayendo muestras de las mismas para estimar el contenido 
de arena, limo y arcillas a partir del método de Bouyoucos (Elliot et al. 1999).  
Durante el verano del 2007 se realizaron tres calicatas (pseudoréplicas) de 1,5 m de 
profundidad y 1,2 m de lado, distribuidas al azar dentro de cada parcela (Figura 2.2). 
Estas calicatas se ubicaron a la mitad de la distancia de plantación, donde se extrajeron 
en tres de sus cuatro lados muestras de siete intervalos de profundidad: 0-5, 5-10, 10-20, 








fueron agrupadas para su análisis en una muestra compuesta. En cada una de las 
parcelas de los pastizales se delimitaron tres subparcelas de 0,5 m2, donde antes de 
comenzar el muestreo de suelos fue necesario extraer la broza y raíces ubicadas sobre el 
nivel del suelo mineral. La extracción de las muestras en los pastizales se realizó por 
medio de un muestreador de turba tipo Mc Cauley a los mismos intervalos de 
profundidad que en las plantaciones forestales (Figura 2.2); obteniendo una muestra por 
intervalo y pozo para su análisis. Tanto para pastizales y plantaciones, las muestras 
colectadas en el campo fueron secadas a 60°C durante 48 horas e ingresadas al 
laboratorio, donde se molieron y tamizaron con malla de 2 mm para su posterior análisis 
de carbono a través del método de combustión seca y la lectura por autoanalizador CHN 
(LECO CR12) (Gill et al. 2002). Adicionalmente, a las muestras se les determinó la 
masa mineral de suelo en mufla a 700°c durante 8 h. 
La estimación de la densidad aparente se realizó por el método del cilindro 
(Campbell y Henshall 1991) extrayendo cinco submuestras por parcela y por intervalo 
de profundidad. En las plantaciones se utilizaron cilindros de 8,2 cm de diámetro y en 
las de pastizal se utilizó el muestreador Mc Cauley de 4 cm de diámetro. Estas muestras 
fueron secadas en estufa a 105°C durante 72 horas y luego pesadas en laboratorio. 
Para los cambios volumétricos en el suelo mineral se asume que este no gana ni 
pierde masa, por lo que se utilizó a la masa mineral de suelo como una variable que no 
se altera en el período de tiempo considerado (dos décadas). Teniendo como referencia 










E   [1] 
Donde Ei es el cambio volumétrico del estrato i, DA es la densidad aparente (Mg m-
3), MM corresponde a la masa mineral y los subíndices Sg y Pd se refieren a pastizales y 
plantaciones. 
Las raíces en el pastizal se extrajeron con rectángulos de 0,5 m2 muestras (n=7) de 
todo el estrato (raíces y broza) las cuales fueron separadas en el laboratorio para su 
posterior secado. Cabe destacar que en la biomasa se incluía tanto raíces vivas como 
muertas y no se discriminó entre ambas, observándose visualmente que las muertas 
predominaban sobre las vivas. 
Para la estimación de la biomasa de raíces finas de las plantaciones y su distribución en 
el perfil del suelo, se seleccionaron 11 árboles en el rango de las diferentes clases 
diamétricas. Luego del apeo de cada árbol, se extrajeron las raíces finas (< 5 mm de 
diámetro) utilizando cilindros de 8,2 cm de diámetro ubicados desde los 10 cm de la 
base del tocón a 4 distancias crecientes hasta la mitad de la distancia de plantación y 
aleatorizando en 2 direcciones, uno hacia la entrefila y otro hacia la fila de plantación y 
a diferentes profundidades (0-5, 5-10, 10-25, 25-50 y 50-75 cm). La biomasa de raíces 
en cada estrato de profundidad se estimó a partir del producto de la biomasa de raíces 
finas en el volumen de suelo muestreado y del volumen de suelo total que ocupa cada 
individuo, desarrollando un ecuación alométrica para cada estrato de profundidad entre 
el peso seco de las raíces y la altura de cada individuo (Crow y Schlaegel 1988) (Tabla 
2.2).  
Todas las muestras de biomasa y necromasa fueron secadas a 60ºC hasta peso 
constante, estas muestras fueron analizadas para determinar la concentración de carbono 
a partir del mismo método utilizado en suelo. 
  
Tabla 2.1 Características de los 3 stands forestales utilizados en este estudio. Se indican la ubicación geográfica, edad, tamaño, densidades iniciales y finales, 
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Figura 2.2 Muestreo de suelos. a) En pajonales: en la imagen superior se observa el pozo de 
exploración y muestreador de turba Mc Cauley; y en la imagen inferior se visualiza la muestra 

























Figura 2.3 Cambio temporal en el perfil del suelo para las transiciones de pastizales a 
plantaciones forestales, mostrando la disminución en la superficie original del suelo producto de 
la compactación. La masa mineral contenida en 100 cm de suelo de pastizales corresponde a x 







Tabla 2.2: Coeficientes de regresión de los modelos utilizado para la estimación de las raíces 
finas por estrato de suelo (y = constante + b*x), donde x corresponde a la altura (m). Los 
resultantes pesos secos son expresados en kgr. (P<0,05). 
Coef a Coef b r2 p
0-5 -0,002 0,005 0,72 0,0074
5-25 -0,226 0,129 0,73 0,0065
25-50 -0,039 0,028 0,73 0,0069
50-75 -0,012 0,006 0,72 0,0078






2.2.4. Análisis de datos 
Las concentraciones de C fueron examinadas con las correspondientes réplicas 
(sitios=3) y con las profundidades superiores e inferiores de manera de identificar 
valores anómalos y poder reanalizarlas. Los contenidos de C fueron estimados en base a 
la masa mineral de suelo equivalente, con el fin de obtener una medida cuantitativa 
independiente a los cambios volumétricos inducidos por el manejo (Davidson y 
Ackerman 1993; Ellert y Bettany 1995; Ellert et al. 2001; Wuest 2009). Los cálculos 
requeridos se realizaron adaptando las ecuaciones planteadas por Ellert y Bettany 
(1995) y Ellert et al. (2001): 
La masa de suelo por unidad de área contenida en cada uno de los estratos de suelos 
muestreados se estimó como: 
1210000   hamPDAM iiis  [2] 
Donde: 
isM  = Masa de suelo por unidad de área (Mg ha
-1) contenida en el estrato i. 
DAi= Densidad Aparente (Mg m-3) del estrato i. 
Pi= Profundidad (m) del estrato i. 
El estrato i, tanto para pastizales y plantaciones forestales, corresponde al suelo 
muestreado a profundidades fijas. 





MMMMM     [3] 
Donde: 
iMM = Masa mineral del estrato i. (Mg ha
-1). 
 iMM = Concentración de la masa mineral de suelo en el estrato i (%). 




MMConcM    [4] 
Donde: 
ielementM  = Masa del elemento en el estrato i (Mg ha
-1). 
Conc i= Concentración del elemento en el estrato i (%). 
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Las cantidades de C fueron estimadas a una masa mineral “equivalente” dado que se 
hipotetiza una pérdida de volumen del suelo con conservación de masa, por lo que a 
igual espesor del estrato las plantaciones tendrían mayor masa mineral que los 
pastizales, por lo tanto, esta debe ser adicionada al estrato subsiguiente: 
iPdiSgiadd MMMMMM  1   [5] 
Donde: 
1iaddMM = Masa mineral adicionada al estrato subsiguiente. 
iSgMM = Masa mineral del estrato i en pastizales. 
iPdMM = Masa mineral en el estrato i  de plantaciones forestales. 
Entonces, la masa mineral equivalente se estimó como: 
1 iaddiPdeq MMMMMM  [6] 
Donde: 
eqMM = Masa mineral equivalente a la masa mineral en i de los pastizales. 








   [7] 
Siendo: 
eqelemenM  = Masa del elemento de las plantaciones en base a la masa mineral equivalente 
a los pastizales. 
PdiConc  = Concentración del elemento en el estrato i de las plantaciones. 
La masa mineral y la masa del elemento descartadas del estrato i es adicionada al 
estrato subsiguiente, así sucesivamente hasta llegar a la masa mineral contenida en 1 m 
del pastizal, la masa sobrante contenida en las plantaciones es descartada del balance. 
Los cambios en las propiedades de los suelos y en los contenidos de nutrientes 
fueron analizados a partir de una prueba t para muestras pareadas utilizando el programa 
statgraphics 5.1 ©. 
2.4. Resultados 
En todos los sitios estudiados, la combinación de drenaje y establecimiento de 
plantaciones forestales sobre pastizales generó una reducción considerable en el 
volumen del suelo. Esto pudo constatarse por observación directa de estratos de suelo 
en calicatas y por cambios de la densidad aparente y masa mineral en función de la 
profundidad.  
El reconocimiento de los cambios de espesor de los estratos sedimentarios de los 
perfiles en pastizales y plantaciones confirmó una similar secuencia estratigráfica y de 
textura para ambos tipos de ecosistemas (Figura 2.4). La confirmación de que las 
plantaciones ocuparon suelos estratigráficamente similares a los de los pastizales 
estudiados permitió sustentar la aproximación comparativa de este trabajo.  
La densidad aparente de los suelos de pastizales fue menor respecto a los suelos 
de las plantaciones de álamos (Figura 2.5). En ambas situaciones la densidad aparente 
aumentó con la profundidad, así mismo en los primeros 25 cm lo hizo más intensa y 
significativamente (P<0.05). Resultando en un patrón similar para pastizales y 
forestaciones. Para todos los sitios, el cambio volumétrico generado por el drenaje y 



























































Figura 2.5 Densidad aparente a distintas profundidades de suelo para pastizales (línea entera) y 
plantaciones forestales (línea punteada) (n=3) (media ± E.S.). ** indican diferencias 
significativas entre pares (P < 0,05). Nótese que al compararse posiciones verticales fijas en 
ambos sitios y habiéndose constatado cambios volumétricos, no se están considerando los 
mismos estratos de suelo en ambos casos. 
original (0-1 m) con una reducción media de 10 ± 3 cm para todos sitios. Sin embargo el 
sentido, positivo o negativo, y la magnitud de los cambios fueron diferentes a lo largo 
del perfil del suelo, siendo más marcada la pérdida de volumen en los primeros 10 cm 
del perfil del pastizal y observándose el cambio opuesto en dos de los sitios, es decir 











Figura 2.6 Perfil del cambio volumétrico en el suelo para las transiciones de pastizales y 
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Los cambios en el volumen del suelo fueron impulsados por procesos ocurridos 
en dos tipos de componentes, la física relacionada a la porosidad del suelo y la 
biogeoquímica referida a los cambios en el contenido de materia orgánica. Para 
diferenciar los procesos que modificaron el volumen del suelo se realizó un análisis de 
los cambios promedios de todos los sitios observados en dos rangos de profundidad de 
suelo mineral de pastizal (0-10 cm y 10-50 cm). En el estrato más superficial, entre 0 y 
10 cm se estimó una reducción de 6 ± 0,3 cm. Es decir que, los primeros 10 cm del 
suelo de los pastizales originales representan solo los primeros 4 cm del suelo de las 
plantaciones drenadas. La reducción del volumen de suelo fue del 62 ± 1,8 %, como 
resultado de una disminución del 82 % del volumen de poros (3,3 ± 0,1 vs. 0,6 ± 0,1 
cm3 g-1, para pastizales y plantaciones respectivamente; P<0,01) y sin modificaciones en 
la masa de materia orgánica (20 ± 0,7 vs. 21 ± 2,4 Mg ha-1, P=0,54). Debajo de este 
estrato, entre los 10 y 50 cm del suelo, la reducción media del volumen fue de 3 ± 1,1 
%. En el mencionado rango no se encontraron diferencias estadísticamente 
significativas (P=0,6) para el volumen de poros entre pastizales y plantaciones (0,8 ± 
0,1 vs. 0,7 ± 0,1 cm3 gr-1, P=0,6) pero si para la masa de materia orgánica que se 
incrementó 68 % (31 ± 6,4 vs. 52 ± 5,6 Mg ha-1 P=0,03) contribuyendo en 2 de los 
sitios al aumento del volumen del suelo en un 16 ± 2 % (Figura 2.6). En este último 
estrato (10-50 cm), a la inversa del más superficial (0-10 cm), los procesos 
biogeoquímicos (ganancia de MO) prevalecieron sobre los físicos (pérdida de 
porosidad). 
Las plantaciones de álamo mostraron ganancias de COS respecto a los pastizales 
que reemplazaron (Tabla 2.3). Los suelos de los ecosistemas forestados tuvieron un 
incremento medio de COS del 35 ± 8,4 % (P=0,1), a una tasa de acumulación de 1,3 ± 
0,1 Mg C ha-1 año-1. Las ganancias se concentraron entre los 10 y 58 cm de profundidad 
del suelo mineral original (4 a 48 cm en plantaciones), siendo las diferencias 
significativas (P=0,02) entre los 10 y 25 cm (4 a 16 cm en plantaciones) donde se 
depositó 154 % más C que en el suelo de pastizal (Figura 2.7).  
 
Tabla 2.3 Contenido y balance de carbono de suelos de pastizal hasta 100 cm de profundidad, y 
del mismo suelo luego de 12 a 19 años de haber sido drenado y forestado. Se indica las 
profundidades equivalentes ajustadas a partir de la masa de suelo. 
Media Error estándar Media Error estándar Media Error estándar
1 Pastizal 100 64,5 2,1
Plantación 96 0,6 79,1 0,9 14,6 2,1
2 Pastizal 100 50,9 3,5
Plantación 91 2,6 76,8 1,3 26,0 2,2
3 Pastizal 100 75,9 1,3
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Figura 2.7 Contenidos de carbono para 0 a 1 m del perfil de suelo de los pastizales y las 
profundidades equivalentes (corregidas en función de los cambios volumétricos) en las 
plantaciones forestales para cada sitio y tipo de vegetación (líneas enteras=Pastizales y líneas 
punteadas=Plantaciones). 
La distribución vertical de raíces presentó cambios entre pastizales y 
plantaciones. En los pastizales las raíces se acumulan principalmente sobre la superficie 
del suelo mineral, dentro del estrato orgánico de 29 ± 2 cm de espesor, y en menor 
cantidad en los primeros 5 cm del suelo (Figura 2.8). Las plantaciones desarrollaron sus 
raíces dentro del suelo mineral, mostrando la máxima proliferación y biomasa entre 10 y 
50 cm, donde se ubicó el 75 % de las mismas, coincidiendo con la zona de mayor 
ganancia de materia orgánica. Las mejoras del drenaje del suelo y el cambio en el tipo 
de vegetación favorecieron la exploración de raíces en estratos de suelos anteriormente 
no colonizados. 
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Figura 2.8 Distribución de la biomasa de raíces totales (vivas y muertas) para pastizales y de 
raíces finas para plantaciones forestales (media + E.S.) en el perfil de suelo de las forestaciones. 
La línea punteada marca el nivel superior del suelo mineral. 
2.5. Discusión 
Los suelos de pastizales de Scirpus giganteus del Bajo Delta del río Paraná, tras 
ser sujetos al drenaje y establecimiento de plantaciones de álamos, experimentaron una 
importante pérdida de volumen en zonas más superficiales del suelo mineral. La 
consideración explícita de los cambios de espesor del suelo mineral fue indispensable 
para cuantificar las diferencias en el almacenamiento de materia orgánica en estos 
sistemas. Los suelos de bañados del Bajo Delta disminuyeron su volumen a una tasa 
Sitio 2 Sitio 3 Sitio 1 
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(0,6 ± 0,1 cm año-1) inferior a las estimadas en turberas drenadas y cultivadas, donde la 
oxidación de la materia orgánica es el factor responsable de la subsidencia a largo plazo 
(Wösten et al. 1997; Wösten et al. 2006; Grønlund et al. 2008). Sin embargo en los 
suelos minerales bajo estudio, el cambio volumétrico fue gobernado por cambios en la 
componente física, con reducción de la porosidad total en los primeros 10 cm del suelo 
mineral original, mientras que a mayor profundidad (10-50 cm), prevalecieron los 
efectos biogeoquímicos (incrementos en la masa de la materia orgánica). Cerisola et al. 
(2005) atribuyen cambios similares de volumen de suelo a incrementos de la porosidad 
influenciada por acciones biológicas y mecánicas. 
Los resultados apoyan la hipótesis que propone que al cambiar las condiciones 
de un suelo saturado a no saturado se generan procesos de consolidación y/o 
compactación por disminución de la porosidad del suelo (Hipótesis 1A). Es así que la 
porosidad de los estratos superficiales fue inferior en los suelos bajo las plantaciones de 
álamos drenadas respecto a los pastizales anegados. Rodvan et al. (2002) han estimado, 
luego del drenaje de suelos tipo Gley y Gley subhúmico, un incremento de la densidad 
aparente inducido por la reducción en la porosidad total de (31 % a 0-10 cm y 7 % a 10-
35 cm). Considerando el primer rango de profundidad, estos cambios son inferiores a 
los encontrados en este trabajo (82 % en el espesor de 0-10 cm), sin embargo el proceso 
operaría en la misma dirección, al pasar de una condición saturada a una no saturada la 
susceptibilidad del suelo a compactarse es mayor dado que la incompresibilidad del 
agua contribuye a sostener el espacio poroso mejor que el aire (compresible) (Fredlund 
y Rahardjo 1993; Aust et al. 1995; Engelaar et al. 2000; Schanz 2005; Hadas 2006). Al 
mismo tiempo, posteriormente al drenado y a pesar de la no saturación constante del 
perfil del suelo, se presentan en algunos momentos del año, elevados contenidos de 
humedad que junto con las cargas generadas por el tránsito de maquinarias agrícolas 
facilitan la ocurrencia de procesos de compactación (McNabb et al. 2001; Batey 2009). 
La compactación del suelo incrementa la resistencia del mismo, disminuyendo 
su fertilidad física a través del menor almacenamiento y abastecimiento de agua y 
nutrientes (Hamza y Anderson 2005), sin embargo en algunos suelos un pequeño grado 
de compactación podría favorecer el crecimiento vegetal mejorando el contacto entre las 
raíces y el suelo (Bouwman y Arts 2000). A pesar de no poder afirmar si el grado de 
densificación estimado es beneficioso para el crecimiento de las plantaciones forestales, 
la densidad aparente estimada hasta los 50 cm en las plantaciones forestales (1,1 ± 0,03 
g cm-3) no sería limitante para el crecimiento de las raíces, aunque se afectarían 
procesos de transferencia de calor, gases, agua y solutos del suelo (Dexter 2004; 
Cerisola et al. 2005). 
Los datos también apoyaron la hipótesis en la cual se plantea que a partir de la 
mejora del drenaje las raíces de las plantaciones explorarían estratos de suelo no 
ocupados en su condición original contribuyendo al incremento de su porosidad 
(Hipótesis 1B). Mientras que los pastizales anegados concentraban sus raíces en un 
estrato orgánico formado por encima de la superficie del suelo mineral, el drenaje 
favoreció la aireación del suelo y la plantación de árboles dispuso de un mayor espesor 
insaturado de suelo donde crecieron sus raíces. Wills et al. (1999) sugieren que en 
suelos minerales tipo Gley en Noruega el drenaje incrementó la aireación y la 
temperatura del perfil, “habilitando” mayor volumen del suelo para la exploración 
radicular; por otro lado, Braekke (2005), afirma que el drenaje estimuló el crecimiento 
de raíces finas de Pinus sylvestris. Canadell et al. (1999) mencionan que las raíces de las 
especies forestales intervienen en diferentes procesos ecosistémicos a través de la 
dinámica de los flujos hídricos, el ciclado de nutrientes y la capacidad de secuestrar 
carbono a profundidades mayores a los 30 cm. La densificación del suelo iniciada al 
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reemplazar los pastizales anegados por plantaciones de álamos, habría sido 
contrarestado por la mayor exploración radicular a través de el crecimiento de las raíces 
de los árboles cambiando la macroporosidad y favoreciendo a la estructura del suelo 
(Neary et al. 2009; Rong et al. 2010) y al aporte y acumulación de carbono en estratos 
subsuperficiales del suelo favoreciendo a la porosidad (Cerisola et al. 2005; Lal 2007; 
Deurer et al. 2009, Gill et al. 2009; Ruehlmann y Körschens 2009). Adicionalmente, al 
realizar diques y facilitar el drenaje por efecto de la alternancia de ciclos húmedos y 
secos, principalmente en el estrato arcilloso, se podrían formar grietas incrementando la 
porosidad del suelo (Pires et al. 2009; Pillai y McGarry 1999). 
Después de 12 años de haberse sometido al drenaje, los suelos de pastizales 
forestados sufren un incremento del contenido del carbono edáfico de las forestaciones 
de álamos, principalmente en estratos subsuperficiales. Si bien estos resultados 
favorecen a la hipótesis inicial 2B (de ganancia de C) en detrimento de la hipótesis 2A 
(de pérdida de C), los mecanismos originalmente enunciados no serían los generadores 
de dichos incrementos. Aunque no tenemos conocimiento de antecedentes que 
documenten los cambios en el COS en humedales herbáceos reemplazados por 
forestaciones, varios patrones de cambio del COS han sido asociados a plantaciones de 
álamos, incluyendo pérdidas (Hansen 1993; Ross et al. 1999), ganancias (Hansen 1993; 
Arevalo et al. 2009; Rong et al. 2010) y ausencia de cambio (Grigal y Berguson 1998; 
Coleman et al. 2004; Dowell et al. 2009). Arevalo et al. (2009) estiman que tras el 
reemplazo de pastizales por plantaciones de álamos híbridos de 9 años en Canadá, los 
ecosistemas acumularon carbono a partir de la actividad de las raíces, a una tasa de 1,7 
Mg ha-1 año-1 similares a los resultados presentados en esta tesis (1,3 ± 0,1 Mg C ha-1 
año-1), al mismo tiempo estos autores, a través de estudios con 13C en diferentes 
tamaños de partículas del suelo, sugieren que las plantaciones tienen un alto potencial 
de secuestrar COS a largo plazo y estabilizarlo en las fracciones finas del suelo. De 
igual manera, Hansen (1993) estimó en Wisconsin sobre plantaciones de álamos 
híbridos de 15 años y pastizales naturales apareados, incrementos del COS a una tasa de 
1,6 Mg C ha-1 año-1; coincidiendo en que las ganancias de C podrían estar vinculadas a 
los aportes provenientes de las raíces de los árboles. Este autor también estimó pérdidas 
de COS en las mismas plantaciones a temprana edad (4-6 años), coincidente con 
forestaciones de otras especies (Paul et al. 2002; Colemann et al. 2004; Laganière et al. 
2010; Rong et al. 2010), sugiriendo que el mayor aporte de MO por parte de las 
plantaciones adultas estaría dado por la descomposición de raíces (particularmente 
rápida en Populus sp.) (Lodhiyal et al. 1995a, 1995b) y la mejor protección del COS 
inducido por el aumento en la actividad microbiana (Paul et al. 2002, Vesterdal et al. 
2008).  
En síntesis, las plantaciones de álamos endicadas en el Bajo Delta almacenan 
carbono en estratos subsuperficiales del suelo a partir del ingreso de C derivado del 
crecimiento de las raíces de los árboles en estratos de suelos antes no explorados. El 
ingreso de carbono en el suelo mejora la calidad del mismo a través de una mayor 
capacidad de almacenamiento de agua (Hudson 1994), la formación de agregados y la 
mejora de la estabilidad de los mismos (Burns y Davies 1986; Boyle et al. 1989); 
disminución de la densidad aparente y la resistencia del suelo (Ekwue y Stone 1995), 
elevando la capacidad de intercambio de cationes (Riffaldi et al. 1994), promoviendo 
procesos microbiológicos (Reeves 1997), entre otros.  
La mayor ganancia de carbono observada entre los 10 y 58 cm de profundidad 
del suelo fue coincidente con las profundidades donde se localizó la mayor biomasa de 
raíces finas de álamos. Varios autores coinciden en que la descomposición de raíces es 
el principal ingreso de C en el suelo (McClaugherty y Aber 1982, Tate et al. 1993, 
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Steele et al. 1997, Guo et al. 2005). Considerando mis resultados, el incremento 
subsuperficial en el COS es atribuido a la dinámica de las raíces finas de las 
plantaciones forestales y su contraste marcado con la distribución mucho más 
superficial de las del pastizal anegado. Consistente con este mecanismo, Rong et al. 
(2010), en plantaciones álamos de 20 años en Liaoning (China) que reemplazaban a 
sitios agrícolas marginales, estimaron incrementos de COS localizados entre los 45-60 
cm de profundidad sugiriendo que el cambio en el tipo de vegetación permitió 
incrementar el ingreso de MO desde la exudación y descomposición de las raíces finas 
de los álamos con una elevada tasa de reciclado. 
Los aportes de la necromasa de la vegetación antecesora constituyen un flujo de 
ingreso importante de carbono al suelo (Kuzyakov y Domanski 2000). El desarrollo del 
estrato orgánico de los pastizales sobre la superficie del suelo mineral podría responder 
a una estrategia de estas plantas en busca de capas con mayor difusión de oxígeno entre 
el agua y la atmósfera (Mistch y Gosselink 2007) y con constante provisión de agua, 
oxígeno y nutrientes a partir de la dinámica de crecientes y repuntes del río. La 
permanente condición de anegamiento y anoxia debajo del nivel del agua favorecería la 
acumulación de materia orgánica sobre la descomposición. Como se verá en el capítulo 
3 el material orgánico acumulado en la vegetación antecesora habría aportado al 
incremento mencionado así como la contribución de los escasos pastos que subsisten 
debajo de las plantaciones. Particularmente en los pastizales estudiados, solamente la 
masa de raíces, incluyendo vivas y muertas, representaron 105 Mg ha-1 acumulados en 
el estrato orgánico formado sobre el suelo mineral, sin embargo este estrato también 
está sujeto a grandes pérdidas a partir de la actividad de los microorganismo luego de la 
oxidación del sistema.  
En estas circunstancias, el drenaje, las obras de protección de las inundaciones 
(i.e. diques) y la forestación con álamos sobre pastizales inundados en el Bajo Delta 
tuvieron mayor capacidad para secuestrar COS en formas más estables que el 
potencialmente secuestrado en la biomasa aérea (Vesterdal et al. 2002, Chen et al. 2005, 
Laganiére et al. 2010), sin embargo para que esto suceda fue necesario alterar la 
hidrodinámica de diferentes ambientes de estos humedales. En estos ecosistemas el 
hidroperiodo es una característica clave, estructural y funcional, para la oferta de 
servicios ecosistémicos, la alteración del mismo perjudicaría la provisión de algunos 
servicios (e.g. regulación de inundaciones; biodiversidad) y favorece a otros (i.e. 
almacenaje de carbono).  
2.6. Conclusiones 
En el Bajo delta del río Paraná, al drenar y reemplazar ambientes con pastizales 
de Scirpus giganteus por plantaciones de álamos, el suelo mineral perdió volumen e 
incrementó su contenido de carbono, posiblemente como resultado del doble efecto del 
drenaje favoreciendo directamente a la densificación del suelo mineral; e indirectamente 
a la colonización de raíces de estratos de suelos no explorados. Este proceso pudo ser 
favorecido por el reemplazo de pastos por árboles. Esta transformación del ecosistema 
no ocasionarían pérdida de COS, aunque si una importante alteración en el volumen de 
los estratos superficiales de suelos, cuyas consecuencias biogeoquímicas e hidrológicas 
pueden ser importantes en el largo plazo. Desde el punto de vista productivo la pérdida 
de porosidad superficial en el suelo no sería una limitante importante para el 
crecimiento radicular, aunque si en condiciones de sequía y, principalmente, en el 
estrato arcilloso del suelo. Cabe destacar que a pesar de tener fácil acceso a ríos y 
arroyos, los sistemas de drenaje no están preparados para ingresar agua en forma 
sencilla, presentándose déficit hídrico en muchos predios del Bajo Delta durante los 
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meses de verano. Finalmente, a pesar del incremento del COS, hay que tener en cuenta 
que los sistemas con plantaciones de álamos alteran por completo el hidroperíodo y por 
lo tanto la funcionalidad de estos humedales.  
  
 
Capítulo 3: Balance y redistribución de carbono y 
nutrientes en la conversión de pastizales anegadizos a 
forestaciones de álamos sobre suelos drenados en el 




Existe un creciente consenso a nivel mundial de que los humedales constituyen 
ecosistemas de importancia crítica, a pesar de que representan menos del 9% de la 
superficie terrestre (Zedler y Kercher 2005). Estos ecosistemas ofrecen a las sociedades 
beneficios ambientales, sociales y económicos (Turner 1991; Ghermandi et al. 2010) 
denominados bienes y servicios ecosistémicos (B&S). Los B&S pueden clasificarse en 
diferentes tipos: Servicios de aprovisionamiento (de agua, comida, madera y fibras), 
servicios de regulación (del clima, inundaciones, plagas, enfermedades, desechos y de la 
calidad del agua), servicios culturales (a través de beneficios recreativos, estéticos y 
espirituales) y servicios de soporte (como la formación de suelo, fotosíntesis y el 
ciclado de nutrientes) (Ash et al. 2010).  
Las modificaciones en el  funcionamiento ecológico del humedal determina cambios de 
estados y de procesos, tanto ecológicos -i.e. modificación del hidroperiodo con mayor 
oxigenación, pérdidas de materia orgánica por descomposición,  regulación de 
inundaciones e intensificación del efecto de las mismas en islas menos protegidas, entre 
otros. El informe de Millenium Ecosystem Assessment (2005) manifiesta que la 
degradación y pérdida de estos ecosistemas ocurre a mayor velocidad que la de los 
ecosistemas terrestres dado que no se suelen utilizar esquemas de producción 
sustentable adecuados a los mismos. Generalmente estos esquemas consisten en alterar 
por completo el régimen de inundación (frecuencia, duración, intensidad), reduciendo 
los ingresos de agua (e.g. a través de endicamientos) y favoreciendo los egresos (e.g a 
través de canales de drenaje o bombeo). La eliminación de las condiciones de 
anegamiento, incluyendo la depresión de los niveles freáticos, busca habilitar 
superficies para instalar sistemas productivos terrestres (e.g. pastizales anegables por 
forestaciones poco tolerantes a condiciones de pantano), repercutiendo sobre la 
integridad ecológica de los humedales (Zedler y Kercher 2005). 
Se estima que cerca de la mitad de los humedales del mundo se han perdido como 
resultado de las actividades humanas (OECD 1996; Spiers 1999). Las turberas de Gran 
Bretaña son un claro ejemplo donde el drenaje para agricultura y la extracción de turba 
para combustible y abono/enmienda para la producción hortícola, han disminuido 
notablemente la superficie de estos ecosistemas (Holden et al. 2004). Específicamente la 
construcción de diques para impedir el ingreso de agua, el bombeo de agua fuera de los 
pantanos y la forestación de los mismos fueron las principales prácticas que resultaron 
en cambios en el nivel de la napa freática conduciendo también modificaciones 
biogeoquímicas. En Finlandia aproximadamente 6 millones de hectáreas de estos 
ecosistemas han sido drenados, encontrándose, actualmente, un cuarto de las 
forestaciones de ese país sobre los mismos (Laiho et al. 1999). En la cuenca alta del 
delta del río Mississippi el 80-90 % de los humedales han sido drenados para la 
instalación de urbanizaciones y vías de transporte terrestre y el desarrollo de grandes 
emprendimientos agrícolas y ganaderos (Mitsch y Gosselink 2007; Sigua et al. 2009).  
La alteración de humedales conduce a modificaciones locales y globales sobre (1)  
flujos de agua y transporte de sedimentos (Richter y Thomas 2007; Boyer et al. 2010), 
(2) almacenamiento del carbono (Powlson et al. 2011; Vicari et al. 2011; Bridgham et 
al. 2006) y el cambio climático (Salm et al. 2009), (3) fertilidad de suelos (Laiho et al. 
1999; Murphy et al. 2009), (4) sostenibilidad de las producciones instaladas (Dixon y 
Wood 2003), (5) calidad del agua (Holden et al. 2004), y (6) biodiversidad y 





El delta que el río Paraná ha formado en su desembocadura constituye un mosaico 
de humedales (Málvarez 1997,1999; Bó 2006) considerado el segundo ecosistema con 
mayor oferta de servicios ecosistémicos en Argentina (Carreño y Viglizzo 2007). 
Actualmente el 12% de esta ecorregión se encuentra endicado y drenado principalmente 
con fines forestales y silvopastoriles (Enrique et al. 2010); con tendencias crecientes a 
actividades agrícolas y desarrollos urbanísticos. El terraplenado, drenaje, alteración de 
los pajonales originales y establecimiento de plantaciones forestales e incluso ganado 
llevan a cambios importantes en el funcionamiento de estos ecosistemas y los bienes y 
servicios que pueden ofrecer (Kandus et al. 2011; Vicari et al. 2011). En este capítulo se 
realiza una estimación del balance de carbono y de los principales nutrientes (nitrógeno, 
fósforo, calcio, potasio y magnesio) del ecosistema, en particular de la vegetación y los 
suelos, para pastizales inundados de Scirpus giganteus convertidos en plantaciones 
forestales de Populus deltoides sobre suelos drenados y endicados.  
La conversión de humedales en sistemas agrícolas han disturbado los ciclos 
biogeoquímicos desencadenando mecanismos que implican pérdidas, ganancias y 
cambios en la distribución del carbono y demás elementos dentro del ecosistema (Lal 
2007). Entre estos mecanismos se destaca la oxidación de la materia orgánica 
acumulada y la consecuente pérdida de nutrientes orgánicos (carbono, nitrógeno, azufre) 
liberados a la atmósfera; por otro lado, se incrementa la actividad biológica, por lo que 
una gran cantidad de nutrientes quedan disponibles para el crecimiento de la nueva 
vegetación (Laiho et al 1999). Parte de esa materia orgánica y de los restos de la 
vegetación original ingresan al suelo en forma natural o antrópica (labores mecánicas) 
(Post y Kwon 2000) y como consecuencia se generan distintos patrones de distribución 
vertical de nutrientes en el suelo (Laiho et al. 1999). 
Más allá del drenaje, la conversión del tipo de vegetación con fines productivos 
puede alterar los ciclos biogeoquímicos. Específicamente en el reemplazo de pastizales 
por plantaciones forestales se destaca la acumulación de elementos en profundidad 
producto del reciclado de las raíces (Lahio y Finér 1996; Laiho et al. 2003; Murphy et 
al. 2009), desbalances de cationes producto de la absorción selectiva de los mismos 
(Jobbágy y Jackson 2003), cambios en los procesos de lixiviación y lavado (Laiho et al. 
1999) y en la distribución de nutrientes en el ecosistema, como por ejemplo, el mayor 
almacenaje y persistencia de nutrientes en la madera de las especies forestales respecto 
de los pastos que reemplazan. Adicionalmente debe considerarse que las plantaciones 
pueden incluir estratos vegetales con cierto grado de desarrollo, lo que constituye una 
fuente adicional de materia orgánica al suelo (Fisher y Binkley 2000). 
Dos hipótesis guían la evaluación de los balances de carbono y nutrientes en este 
capítulo. En primer lugar se propone que (Hipótesis 1) el drenaje de los suelos de 
pastizales anegables y las tareas de establecimiento forestal conducen a una mayor 
oxidación de la materia orgánica acumulada, esperándose cambios en el almacenaje del 
carbono y de los restantes nutrientes en el ecosistema. En este sentido ocurrirán 
pérdidas: por un lado, parte del carbono y nitrógeno se liberarán a la atmósfera producto 
de la mayor actividad biológica; y por el otro, el fósforo, calcio, potasio y magnesio 
serán afectados principalmente por la lixiviación y el escurrimiento hacia los canales de 
drenaje. Así mismo, la mayor productividad esperada de las plantaciones forestales 
generaría ganancias de carbono, compensando las pérdidas mencionadas y reduciendo 
las de los restantes nutrientes. De manera que, se espera que la transición a plantaciones 
forestales tenga balances positivos en los almacenajes del carbono y negativos para 
nitrógeno, fósforo, calcio, potasio y magnesio. Se plantea también (Hipótesis 2) que 
convertir el tipo de vegetación cambiarán los patrones de almacenamiento para los 




cambios en las condiciones del drenaje y del reemplazo de la vegetación se espera para 
todos los nutrientes mayor almacenamiento en la biomasa aérea y subterránea y menor 
en la broza. En el suelo, el carbono tendrá balances positivos debido al legado de los 
pajonales originales y la mayor tasa de reciclado de nutrientes en el sistema (más 
aireado y con árboles caducifolios). Respecto al nitrógeno, fósforo, calcio, potasio y 
magnesio se considera que los flujos de egresos al realizar el drenado de los suelos, no 
son compensados ni por el legado de los pajonales preexistentes ni por el aporte de la 
napa freática, lo que conduce a balances negativos. 
3.2. Materiales y métodos: 
3.2.1. Área de estudio 
El delta del Río Paraná alberga un área de humedales de aproximadamente 17000 
km² (Bonfils 1962; Málvarez 1997; Bó 2006), ubicado en la parte terminal de los ríos 
Paraná y Uruguay y conformado por sedimentos que éstos depositan. Según la 
clasificación climática de Köppen - Geiger (Strahler y Strahler 1992) la región se 
caracteriza por un tipo climático Cfa, es decir templado que recibe lluvias todo el año y 
temperatura media del mes más cálido superior a 22°C (Malvárez 1997). Las 
temperaturas medias oscilan en los 16°C y 17°C y las precipitaciones son cercanas a los 
1100 mm anuales (INTA 1973). Por otro lado, si bien la información de suelos de la 
región es escasa (Bonfils 1962, Wermter et al. 1977; Gómez y Ferrao, 1986, Pereyra et 
al. 2004), en todas las unidades de paisaje del Delta es común la presencia de suelos 
aluviales con escaso grado de desarrollo pedogenético y rasgos hidromórficos intensos; 
así, los suelos predominantes del área pertenecen al orden de los Entisoles 
(Udifluventes, Endoacuentes y Fluvacuentes) y, en menor medida, al de los Molisoles 
reconociendo a nivel de suborden, en su mayoría, un régimen de humedad ácuico. Cabe 
notar que a diferencia de otros humedales, los suelos orgánicos del orden de los 
Histosoles no predominan en la región. Desde el punto de vista hidrológico esta zona es 
influenciada por las crecientes estacionales del río Paraná y Uruguay, así como las 
mareas del río de la Plata (Kandus 1997). El 80 % de la superficie de las islas de esta 
unidad esta ocupada por bañados, cuya comunidad vegetal más representativa es el 
pastizal de Scirpus giganteus y Schoenoplectus californicus (Bonfils 1962; Kandus 
1997). 
El uso predominante de la zona es el forestal, con aproximadamente 70.000 ha 
implantadas, de las cuales el 71 % corresponden a plantaciones de sauce y el 29 % 
restante a plantaciones de álamos (DPF MINAGRI 2010). En las plantaciones de esta 
última especie existe una tendencia creciente a la integración con la producción 
ganadera en sistemas silvopastoriles, principalmente en la zona núcleo forestal (Figura 
3.1). 
Esta zona hoy concentra la mayor superficie implantada con álamos de la región, 
constituyendo un paisaje fragmentado por canales artificiales y diques, donde la 
intervención antrópica alteró un 40% de la superficie de los albardones y bañados desde 
principios del siglo XX al presente.  
Para la producción de álamos, dada la baja tolerancia al anegamiento de esta 
especie, es necesario realizar obras de drenaje e impedir el ingreso de agua de 
inundaciones y/o crecientes, por lo que se construyen terraplenes (diques) sobre el 
perímetro de la superficie que interesa implantar (Figura3.2 b). Estas obras hidráulicas 
son consideradas indispensables por parte de los productores con el fin de garantizar el 


















Figura 3.1 a) Delta del río Paraná: en amarillo se representan las plantaciones forestales (sauces 
y álamos) según el inventario forestal 1998 para Entre Ríos y Buenos Aires. b) Zona núcleo 
forestal del delta: en amarillo se representan  las plantaciones forestales de la provincia de 
Buenos aires. Los puntos negros indican los sitios estudiados (1, 2 y 3). Los resultados 














Figura 3.2 Perfil insular de la unidad bajo estudio. a) En sus condiciones naturales, sin 
modificaciones, con suelos hídricos con condiciones reductoras b) Modificada para la 
instalación de plantaciones de álamos, es decir con suelos drenados, oxidados y endicados. 
3.2.2. Diseño Experimental 
Con el fin de caracterizar los cambios en el almacenamiento y en la distribución de 
carbono y nutrientes en el ecosistema, luego del drenaje de los suelos y forestación de 
pajonales anegadizos, se utilizó un diseño experimental de parcelas apareadas en tres 
sitios (n=3) con áreas de pastizales de Scirpus giganteus que no fueron sometidos a 



















Todos los sitios corresponden a una configuración geomórfica de llanura de inundación 
cuya fuente principal de agua proviene de los desbordes de los ríos y canales con 
hidrodinámica principalmente unidireccional y horizontal (Brinson 1995, Rheindhardt 
et al. 2002). La similitud de los suelos de las parcelas apareadas se constató a partir de 
la identificación de las secuencias de los estratos sedimentarios y de sus texturas. 
Los sitios de los pastizales fueron linderos a los diques y sus suelos no fueron 
drenados. Tanto para pastizales como para plantaciones, en cada sitio se delimitó una 
parcela de 2500 m2. Se estudiaron forestaciones de Populus deltoides ‘Australia 
129/60’, existentes en campos de productores, instaladas inmediatamente después de la 
construcción de los diques y el trazado del drenaje interno, correspondientes al primer 
ciclo forestal (Tabla 2.1). De acuerdo a información brindada por los productores los 
sitios nunca fueron quemados ni fertilizados, esta última práctica tampoco es usual en 
las forestaciones del Delta. 
3.2.3. Muestreo de suelos y vegetación 
Todas las parcelas dentro de las forestaciones fueron clausuradas un año antes al 
muestreo con el fin de evitar el ingreso de ganado bovino. Durante el verano del 2007 se 
realizaron tres calicatas (pseudoréplicas) de 1,5 m de profundidad y 1,2 m de lado, 
distribuidas al azar dentro de cada parcela. Estas calicatas se ubicaron a la mitad de la 
distancia de plantación, donde se extrajeron en tres de sus cuatro lados muestras de siete 
intervalos de profundidad: 0-5, 5-10, 10-20, 20-35, 35-50, 50-75 y 75-100 cm. Las tres 
muestras de cada intervalo en cada pozo fueron agrupadas para su análisis. En cada una 
de las parcelas de los pastizales se delimitaron tres subparcelas de 0,5 m2, donde antes 
de comenzar el muestreo de suelos fue necesario extraer la broza y raíces ubicadas sobre 
el nivel del suelo mineral. La extracción de muestras de suelos en los pastizales, se 
realizó por medio de un muestreador de turba tipo Mc Cauley a los mismos intervalos 
de profundidad que en las plantaciones forestales; obteniendo una muestra por intervalo 
y por pozo para su análisis. La estimación de la densidad aparente se realizó por el 
método del cilindro (Campbell y Henshall 1991) extrayendo cinco submuestras por 
parcela y por intervalo de profundidad. En las plantaciones se utilizaron cilindros de 8,2 
cm de diámetro y en las de pastizal se utilizó el muestreador Mc Cauley de 4 cm de 
diámetro. Estas muestras fueron secadas en estufa a 105°C durante 72 horas y luego 
pesadas. 
Las muestras colectadas destinadas a realizar análisis químicos fueron secadas a 
60°C durante 48 horas e ingresadas al laboratorio, donde se molieron y tamizaron con 
malla de 2 mm para su análisis de carbono orgánico total por combustión seca en un 
analizador automático (LECO CR12) (Gill et al. 2002), nitrógeno total por el método de 
semi-micro Kjeldahl (Bremner 1996) y la composición total de fósforo, calcio, potasio y 
magnesio del suelo a partir de digestión húmeda de las muestras con ácidos 
nítrico/perclórico (EPA-3050/1 1992) y espectrometría de emisión atómica por plasma 
inducido (ICP-AES). También se realizó el análisis granulométrico para estimar el 
contenido de arena, limo y arcillas a partir del método de Bouyoucos (Elliot et al. 1999).  
Como los suelos de las plantaciones se compactaron respecto al de los pastizales, los 
contenidos de carbono y demás nutrientes estudiados fueron estimados sobre la base de 
masa mineral de suelo equivalente, asumiendo que el suelo mineral no gana ni pierde 
masa, con el fin de obtener una medida cuantitativa de los cambios volumétricos 
inducidos (Davidson y Ackerman 1993; Ellert y Bettany 1995; Ellert et al. 2001; Wuest 
2009). Los cálculos requeridos se realizaron adaptando las ecuaciones planteadas por 
Ellert y Bettany (1995) y Ellert et al. (2001) y presentadas en el capítulo 2 de esta tesis. 
Durante el mes de Febrero de 2007 se muestreó la necromasa de la broza y de los 




plantaciones respectivamente, utilizando un marco de 1 x 0,5 m. En los pastizales las 
muestras estaban conformadas por raíces (vivas y muertas) y por la broza, esta última 
constituida por estructuras orgánicas en diferentes estados de descomposición. Se 
muestrearon ambos compartimentos y luego de la extracción fueron separados en el 
laboratorio para su secado. En los ecosistemas forestales la broza se compone de capas 
orgánicas en diferentes estados de descomposición: capa L (se refiere a Litter), capa 
superior de hojas y otros tejidos orgánicos cuyo origen es reconocible; y la capa F (por 
Fermentation), inferior, de material orgánico fragmentado, más descompuesta. En el 
muestreo de la broza de las plantaciones de álamos ambas capas se diferenciaban 
fácilmente, de manera que fueron muestreadas individualmente en el campo y 
posteriormente trasladadas al laboratorio donde fueron secadas.  
La biomasa aérea de los pastizales se muestreó con rectángulos de 0,5 m2 (n=7) en 
febrero de 2007, época del año en la que estos ecosistemas muestran su pico de máxima 
biomasa (Pratolongo et al. 2008), cosechando la vegetación presente sobre la superficie 
del suelo, en este caso la biomasa incluía los tejidos vivos (biomasa sensu estricto) y la 
necromasa adherida a los tejidos vivos (hojas y tallos secos). Las raíces en el pastizal se 
alojaban exclusivamente en el estrato orgánico saturado de agua por encima del suelo 
mineral, por esta razón las muestras extraídas (n=7) en el mismo rectángulo utilizado en 
la cosecha de la biomasa aérea, estaban constituidas por la necromasa de la broza y por 
biomasa y necromasa de raíces vivas y muertas, las cuales fueron separadas en 
laboratorio solamente en broza y raíces totales para su posterior secado. Cabe destacar 
que en las raíces, a pesar de no distinguir entre vivas y muertas, se observó visualmente 
que éstas últimas predominaban sobre las primeras. 
Para el muestreo de la biomasa en pie de las plantaciones de álamos, al 
comienzo de la estación de crecimiento durante el mes de septiembre de 2006, se 
realizaron las mediciones de diámetro a la altura del pecho y de altura total de todos los 
individuos y se agruparon a los mismos en 5 clases diamétricas (rango de clase = 5 cm). 
Se apearon de 2 a 3 individuos por clase diamétrica en febrero de 2007, época de mayor 
desarrollo de la biomasa foliar, y se dividió su biomasa aérea en (a) fuste hasta 5 cm de 
diámetro, ramas de (b) >5 cm, (c) 5 a 1 cm y (d) < 1 cm de diámetro, (e) ramas del año 
y (f) hojas. Para los compartimentos d, e y f, su proporción y masa en la copa se calculó 
a partir de una muestra del 25 % del peso fresco total de las copas determinado a campo. 
Las fracciones del fuste correspondientes a corteza y leño se estimaron a partir de su 
separación en secciones de distintos diámetros. El peso fresco de todos los componentes 
de biomasa aérea, excepto trozas del fuste que pesaban más de 170 kg, fueron 
determinado a campo por medio de una balanza digital (±0,1 kg). Las trozas más 
pesadas fueron cubicadas para su estimación del volumen utilizando la fórmula de 
Smalian (Cailliez 1980) y a través de la densidad básica (Díaz et al. 2010) para 
determinar su masa. Submuestras del material fresco de aproximadamente 1 kg fueron 
trasladadas al laboratorio para determinar del factor de humedad utilizado en la 
estimación de peso seco del total del correspondiente compartimento.  
Para la estimación de la biomasa subterránea se seleccionaron 11 individuos 
distribuidos en el rango de las diferentes clases diamétricas y el muestreo se realizó 
inmediatamente después al apeo de los árboles. Las raíces gruesas (> 5 mm de 
diámetro) fueron muestreadas en pozos de 1 m profundidad y 1 m de lado con el tocón 
de los árboles apeados en el centro. Por debajo de 0,5 m de profundidad no se 
observaron raíces. En la misma operación se realizó la separación manual y en seco de 
las raíces y del sustrato adherido a través de una malla; dentro de las 24 horas y en 
laboratorio las raíces se lavaron con agua. Posteriormente se registró el peso fresco de 




determinar la fracción de peso seco. Para la estimación de las raíces finas (< 5 mm de 
diámetro) se extrajeron utilizando cilindros de 8,2 cm de diámetro ubicados desde los 
10 cm de la base del tocón a 4 distancias crecientes hasta la mitad de la distancia de 
plantación y aleatorizando en 2 direcciones, uno hacia la entrefila y otro hacia la fila de 
plantación y a diferentes profundidades (0-5, 5-10, 10-25, 25-50 y 50-75 cm). Las 
muestras fueron separadas mediante tamizado en húmedo y secadas en laboratorio. La 
biomasa de raíces finas para cada individuo, se calculó a partir de la suma de los 
productos de la masa de raíces. Ello se hizo en un volumen de suelo representado por 
una determinada área superficial de terreno y la profundidad de suelo en que se 
muestrearon las raíces, para el área de terreno alrededor del ejemplar arbóreo de la cual 
esa muestra se consideraba representativa. 
Muestras raíces finas 




Figura 3.3 Esquema de muestreo de raíces finas (<5 mm) y raíces gruesas (>5 mm) utilizados 
para la estimación de biomasa de raíces en las plantaciones de álamos. 
Para la estimación de la biomasa aérea y subterránea de las plantaciones, se 
emplearon datos de todos los árboles apeados, ajustándose modelos utilizando 
relaciones entre el peso seco de cada compartimento y los valores de diámetro del fuste 
a la altura del pecho (valor lineal y cuadrático), diámetro de tocón y del fuste a la altura 
del cuello, altura y combinación de las mismas y/o transformación logarítmica (Crow y 
Schlaegel 1988) (Tabla 3.1). En el caso de la biomasa aérea se adicionaron datos de 
otras investigaciones para plantaciones correspondientes al mismo clon de álamo y zona 
de estudio (n=52).  
Tabla 3.1: Parámetros y coeficiente de ajustes de los modelos alométricos de estimación de 
biomasa en plantaciones de Populus deltoides del delta del Paraná. La resultante es el peso seco 
por árbol expresado en kg. La relaciones son todas significativas a P<0,05. 
Compartimento
Tipo de 




Corteza del Fuste 1 -80,02 2,54 1,99 0,84 13,21
2 --- 0,01 2,50 0,87 11,71
Fuste 2 --- 0,03 2,62 0,95 38,89
Ramas > 5 cm 1 -58,33 4,20 -2,24 0,69 14,59
Ramas > 1 cm 1 1,58 3,14 -2,47 0,71 10,24
Ramas muertas
Ramas <1 cm 1 -11,49 0,57 0,04 0,61 3,81
Ramas del año 1 0,40 0,28 -0,24 0,66 0,99
Hojas 1 0,54 1,10 -0,89 0,72 3,42
Total 2 --- 0,06 2,54 0,98 39,19
Biomasa subterránea





Tipo de modelos: 1) y = constante + a*DAP + b*Altura; 2) y = a*DAP b; 3) y = constante + a*DT. 




Todas las muestras de material vegetal usadas para la determinación de peso 
seco fueron secadas a 60ºc hasta peso constante, posteriormente molidas y enviadas al 
laboratorio para realizar las determinaciones químicas tras su digestión húmeda con 
HNO3-HClO4 (EPA 3051 1992) a través de las cuales se determinó carbono, nitrógeno, 
fósforo, calcio, potasio y magnesio con los mismos métodos aplicados a los suelos. 
Los contenidos de carbono y demás nutrientes tanto para las plantaciones forestales 
y los pastizales se estimaron como el producto de la biomasa total de cada 
compartimento y la concentración de cada elemento. El balance neto del ecosistema 
para la transición de pastizal a plantación se calculó a través de la sumatoria de la 
diferencia de los contenidos de nutrientes en todos los componentes descriptos. 
3.2.4. Análisis estadístico 
Cada sitio contemplado en esta tesis para pastizal y plantación fue considerado 
como una réplica independiente con el fin de evitar pseudoreplicación (Hurlbert 1984). 
Los cambios en el balance por compartimentos y el balance neto del ecosistema para 
cada elemento fueron analizados a partir de una prueba t para muestras apareadas. En el 
caso de los suelos, se evaluó el efecto del tipo de vegetación (pastizal vs. plantación) y 
su interacción con la profundidad sobre las concentraciones de carbono y nutrientes a 
partir de un ANOVA que utilizó al tipo de vegetación como factor. Las diferencias entre 
los tratamientos fueron consideradas significativas a P <0,05. 
3.3. Resultados 
La biomasa media total de los pastizales de Scirpus giganteus y de las plantaciones 
de álamos (210 ± 26 Mg ha-1 vs. 167 ± 19 Mg ha-1) (Figura 3.4) no difieren en forma 
significativa (P=0,2). El contraste más importante entre estos dos sistemas estuvo 
relacionado a la distribución de la biomasa. Mientras que sólo el 14 % de la misma se 
alojó en la biomasa aérea en el pastizal, en la plantación la parte aérea representó el 82 
% lo que llevó a que las forestaciones almacenaran 4,6 veces más biomasa aérea (138 ± 
24 Mg ha-1) que el pastizal (30 ± 4 Mg ha-1) (P=0,04). Los pastizales por su parte 
almacenaron 80% más biomasa de raíces que las forestaciones (104 ± 6 Mg ha-1 vs 20 ± 
1 Mg ha-1, P<0,01), debe aclararse que si bien no se separaron raíces vivas de muertas, 
en el pastizal se pudo constatar visualmente que la mayor proporción de las mismas 
correspondían a muertas. La localización vertical de las raíces mostró otro contraste 
muy importante, mientras que en el pastizal las raíces se desarrollaron sobre la 
superficie del suelo mineral, dentro de un estrato puramente orgánico de casi 30 cm de 
espesor, en la plantación las mismas se distribuyeron íntegramente dentro del suelo 
mineral hasta 50 cm de profundidad (Capítulo 2 de esta tesis). Esto sugiere que el 
cambio de vegetación y, más probablemente, el drenaje y la aireación del suelo en las 
parcelas forestadas favorecieron la exploración radicular del suelo mineral y el aporte a 
esta zona del perfil originalmente poco conectada al ecosistema. 
En los compartimentos aéreos de los rodales forestales el nitrógeno varió en un 
rango de 0,4 ± 0,1 % (valor medio para compartimentos gruesos -fuste, ramas vivas >1 
cm y muertas-) a 2,4 ± 0,4 % (valor medio para compartimentos finos -corteza, ramas 
vivas <1 cm, brotes y hojas-) (Tabla 3.2). Las concentraciones de fósforo y potasio 
fueron aproximadamente el doble en la biomasa aérea de los pastizales respecto de la 
media de la biomasa aérea de las plantaciones forestales sin embargo, si se consideran 
solo las concentraciones de los compartimentos finos, son levemente superiores para el 
fósforo en la plantación respecto a los pastizales. La relación nitrógeno vs. fósforo (N/P) 
en hojas verdes, comúnmente usada como indicador de la limitación al crecimiento de 


















Figura 3.4: Biomasa aérea, de broza y de raíces (Mg ha-1) de pastizales de Scirpus giganteus 
(Sg) (media y E.S. para cada sitio; n=3) y de plantaciones de Populus deltoides (Pd) para cada 
uno de los sitios (1, 2 y 3). Arriba de las barras se detalla el valor de la biomasa total. 
el drenaje y la forestación llevaron a un sistema inicialmente limitado por la 
disponibilidad de nitrógeno, a ser restringido luego por la disponibilidad de fósforo. A 
la inversa del fósforo y potasio, las concentraciones de calcio fueron aproximadamente 
el doble en las estructuras aéreas de las plantaciones forestales, mientras que el 
magnesio fue similar para ambas situaciones. Sin embargo, tanto para calcio y 
magnesio, las concentraciones medias de los compartimentos finos y la corteza de las 
plantaciones superan a las concentraciones medias de los compartimentos gruesos por 
un factor de 5 y 6 para calcio y potasio respectivamente. 
La relación carbono vs. nitrógeno (C/N) de la broza de los pastizales fue menor 
que la de las plantaciones (18 vs. 24), con valores de nitrógeno similares para ambos 
tipos de vegetación (1,9 y 1,7 % para pastizales y plantaciones respectivamente). Las 
concentraciones de calcio y potasio de la broza de las plantaciones superaron en 2 y 1,5 
veces respectivamente a las concentraciones de los pastizales. Mientras que las 
concentraciones de fósforo y magnesio, en este compartimento, fueron similares (Tabla 
3.2). Las raíces de los pastizales tuvieron menor relación C/N que las plantaciones de 
álamos (18 vs 28) con concentraciones de nitrógeno similares. La concentración de 
fósforo en las raíces de los pastizales fue aproximadamente el doble que en las 
plantaciones, posiblemente debido a la mayor solubilidad de este nutriente en 
condiciones anaeróbicas (Pierce et al. 2010). Tanto las concentraciones de calcio como 
de potasio en raíces fueron mayores (24 y 140 % respectivamente) en las plantaciones 
forestales. Finalmente, la concentración de magnesio en raíces fue similar para los 
stands de forestaciones y pastizales. 
La distribución vertical de los nutrientes analizados mostró algunas diferencias para 
0-1 m de suelo mineral de pastizales y su equivalente (tras la corrección por cambios de 
volumen) en plantaciones forestales consistentes en los tres sitios de muestreo y, con 
algunos contrastes específicos para algunos sitios. Las concentraciones de carbono, 
nitrógeno, fósforo total y calcio siguieron tendencias de distribución similares tanto para 
los stands de pastizales como para los de plantaciones forestales (Figura 3.5), siendo 
mayores en superficie y disminuyendo en profundidad. En los primeros 5 cm de 
profundidad las concentraciones de carbono, nitrógeno y fósforo total fueron 
significativamente menores (P<0,10) en las plantaciones para los tres sitios. En el caso 
del fósforo total en los sitios 2 y 3 la menor concentración en las plantaciones se 








































Tabla 3.2: Media ± E.S. de biomasa y concentraciones de C y N (%), P, Ca, K y Mg (ppm) y relación C/N para los diferentes compartimentos de pastizales y 
plantaciones forestales (n=3). 
Pastizales
Biomasa aérea 30,26 ± 3,46 41,1 ± 0,1 0,7 ± 0,02 56,7 ± 1,7 1021 ± 74 2441 ± 350 8857 ± 146 1424 ± 167
Broza 75,79 ± 9,14 33,6 ± 0,5 1,9 ± 0,03 18,0 ± 0,3 1114 ± 41 6084 ± 406 2542 ± 133 2037 ± 59
Biomasa subterránea (raíces) 104,49 ± 5,97 33,6 ± 0,1 1,9 ± 0,04 18,0 ± 0,4 1123 ± 43 5026 ± 508 2456 ± 165 2002 ± 73
Plantaciones forestales
Biomasa aérea
Corteza 17,46 46,6 ± 0,3 1,0 ± 0,17 51,9 ± 8,6 324 ± 32 7964 ± 901 4782 ± 152 1192 ± 77
Fuste 95,94 45,4 ± 0,3 0,2 ± 0,02 286,3 ± 37,5 122 ± 32 876 ± 14 2847 ± 738 265 ± 13
Ramas > 5 cm 4,69 46,8 ± 0,2 0,4 ± 0,11 122,4 ± 30,3 220 ± 22 1741 ± 748 1836 ± 477 342 ± 62
Ramas >1 cm 11,18 47,0 ± 0,2 0,5 ± 0,12 94,3 ± 17,1 393 ± 37 2393 ± 748 2770 ± 464 495 ± 84
Ramas muertas 1,03 46,6 ± 0,7 0,4 ± 0,12 132,4 ± 29,2 227 ± 59 3116 ± 473 3207 ± 1814 542 ± 48
Ramas <1 cm 2,71 47,5 ± 0,5 1,2 ± 0,14 42,5 ± 5,9 1001 ± 99 8961 ± 1978 5292 ± 773 1245 ± 122
Brotes 0,89 46,3 ± 0,5 1,5 ± 0,13 30,4 ± 2,8 1445 ± 153 8379 ± 372 7550 ± 732 2558 ± 523
Hojas 3,66 43,6 ± 0,5 2,4 ± 0,22 18,7 ± 1,8 1307 ± 38 13780 ± 724 8164 ± 244 4751 ± 90
Broza
Capa L 3,42 ± 0,65 46,2 ± 0,8 1,7 ± 0,24 31,0 ± 7,1 1325 ± 378 15200 ± 2678 5713 ± 736 1895 ± 288
Capa F 5,63 ± 0,98 35,7 ± 1 1,7 ± 0,13 22,9 ± 5,4 1137 ± 264 11660 ± 3124 1537 ± 596 2283 ± 594
Biomasa subterránea
Raíces gruesas > 5mm 18,96 41,7 ± 0,7 1,4 ± 0,18 30,0 ± 4,5 577 ± 31 5307 ± 74 5660 ± 161 1550 ± 162
Raíces finas < 5mm 1,50 38,8 ± 0,4 1,5 ± 0,16 26,3 ± 2,5 654 ± 26 7200 ± 96 6132 ± 386 1971 ± 72
PPM








el estrato de 5 a 25 cm de profundidad las concentraciones de carbono y nitrógeno 
fueron significativamente superiores (P<0,10) en las plantaciones, sin evidenciarse 
diferencias a mayores profundidades para ninguno de estos elementos (C, N y P total). 
Tanto para el calcio, potasio y magnesio existen diferencias entre los distintos sitios 
y profundidades de suelo. El calcio evidencia diferencias significativas (P<0,10) en el 
estrato de suelos de 5-50 cm para el sitio 3 y de 10-50 cm para el sitio 2 siendo mayor 
en las plantaciones forestales. El potasio y el magnesio son significativamente 
superiores para las plantaciones en todo el perfil para los dos sitios mencionados (se 
destaca que estos sitios corresponden a establecimientos forestales que ingresan menos 
agua respecto al sitio 1) y solo entre los 10-50 cm para el sitio 1 (P<0,1); en este sitio el 
potasio también difiere en el estrato de 75-100 cm (P<0,1). 
Después de 12 años de la conversión de pastizales a plantaciones forestales, se 
observó un balance del ecosistema (incluyendo 0-1 m de suelo) que fue neutro a 
levemente positivo para el carbono y nitrógeno, y fuertemente positivo para el calcio, 
potasio y magnesio (P<0,01) (Tabla 3.3); para estos tres últimos nutrientes el 
almacenamiento en los compartimentos vegetales vivos y muertos fue igual o menor 
tras el cambio de uso, mientras que el almacenamiento en el suelo se incrementó (2X; 
4X y 2X para Ca, K y Mg respectivamente). El fósforo en cambio registró un balance 
total negativo (P<0,01), con pérdidas de 0,71 Mg ha-1 que involucraron tanto a los 
compartimentos vegetales (80% de pérdida, P=0,02) como al suelo (22% de pérdida, 
P=0,03). Las plantaciones almacenaron aproximadamente 9 veces menos fósforo en la 
broza y raíces respecto al pastizal y las pérdidas absolutas en el suelo fueron 
importantes en los estratos más profundos (P=0,01) (Tabla 3.3).  
Si bien los cambios de almacenamiento total no fueron importantes para carbono y 
nitrógeno, su distribución en los distintos compartimentos del ecosistema tuvo 
contrastes marcados. En el caso del carbono la forestación generó ganancias en la 
biomasa aérea (5X, P=0,04) y la materia orgánica del suelo mineral (34%, P=0,03) 
compensadas por las pérdidas en broza (-86%, P=0,05) y raíces (-76%, P=0,05) (Figura 
3.6). Para el nitrógeno no hubo cambios en el almacenamiento en la biomasa aérea 
forestal (P=0,11), pero se estimaron disminuciones en la broza (-89 %; P=0,02) y en las 
raíces (-85 %; P<0,01) las cuales fueron compensadas por las ganancias en el suelo (69 
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Figura 3.5: Textura de suelo y distribución vertical de las concentraciones (medias y E.S., n=3) de carbono orgánico, nitrógeno, fósforo, calcio, potasio y 
magnesio totales en el perfil de suelo mineral bajo vegetación de pastizal y plantación de álamos en tres sitios de muestreo. En los pastizales se presentan los 
valores para las profundidades (centro del intervalo en el caso de las concentraciones elementales). En las plantaciones se muestran estos valores y los 
corregidos en función de los cambios volumétricos del suelo a partir del ajuste a masa mineral acumulada constante (la masa de suelo mineral es igual en los 
intervalos de pastizal y en los intervalos corregidos de plantación). En el margen izquierdo se presenta la distribución de textura en el perfil del suelo (media 





Tabla 3.3: Almacenamiento y balance neto de carbono, nitrógeno, fósforo, calcio, potasio y 
magnesio en pastizales drenados y reemplazados por plantaciones de álamo. Se separan los 
compartimientos vegetales (biomasa aérea, broza, raíces) y el suelo mineral (0-1 m del perfil 
original). Se presentan valores medios y el error estándar (E.S., n=3). ** indican cambios 
significativos en el almacenamiento (P<0,05). 
 
Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S.
Compartimentos vegetales 73 7 4 0 232 25 1178 164 731 94 410 29
Suelo 64 7 5 1 2465 114 8477 1013 17627 1219 15687 504
Total ecosistema 137 8 9 0 2631 113 9655 886 18358 1263 16097 477
Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S.
Compartimentos vegetales 73 12 1 0 47 4 585 111 608 151 116 15
Suelo 85 7 9 1 1935 108 13978 2063 63010 13600 30146 5305
Total ecosistema 160 19 10 1 1989 112 14563 2161 63627 13743 30275 5320
Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S. Media E.S.
Compartimentos vegetales 2 10 -3 0 ** -178 22 ** -593 187 -115 107 -281 23 **
Suelo 22 4 ** 4 1 -530 101 ** 5501 1324 * 45383 14393 * 14458 5305 **
Total ecosistema 23 11 1 1 -708 79 ** 4907 1436 * 45269 14496 * 14178 5307 **
Pastizales
C N P Ca K Mg
Mg
Mg ha-1 kg ha-1
Plantaciones forestales
C N P Ca K Mg
Mg ha-1 kg ha-1
Mg ha-1 kg ha-1
Cambio
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Figura 3.6 Distribución del almacenamiento de carbono, nitrógeno, fósforo, calcio, potasio y 
magnesio en pastizales y plantaciones en la biomasa aérea, raíces, broza (eje superior en P, Ca, 
K y Mg) y suelo (eje inferior para P, Ca, K y Mg) para las profundidad originales en pastizales y 
su media equivalente para plantaciones. Los números en el eje y, corresponden a los rangos de 
profundidad del suelo (m). Se indica la media y E.S. (n=3). ** indican P<0.05.  
3.4. Discusión 
El drenaje y forestación de pastizales tuvo un mayor impacto sobre la 
distribución interna del carbono y nitrógeno del ecosistema que sobre su balance neto 
total. Esta redistribución estuvo asociada a la pérdida del estrato orgánico y al 
incremento del almacenamiento dentro del suelo mineral por un lado, y al pasaje de una 
vegetación de pastizal con predominio de biomasa subterránea a otro con predominio de 
biomasa aérea, pero con raíces distribuidas en el suelo mineral previamente 
inexplorado.  
Los patrones de almacenamiento cambiaron para todos los elementos analizados, 
posiblemente no sólo como resultado del reemplazo de vegetación y de la alteración del 
régimen de anegamiento y aireación del suelo, sino también por la interacción de estas 
dos intervenciones. Cabe destacar, en este sentido, que la exploración de suelo mineral 
pudo ser favorecida por el drenaje y, también, por la presencia de árboles con raíces más 
profundas que las de los pastos (Jackson et al. 1997; Schenk y Jackson 2002). Por otro 
lado el mayor consumo de agua de la forestación, respecto al pastizal (Nosetto et al. 
2008) pudo, también, haber favorecido la aireación de los suelos. 
El mayor almacenamiento de elementos como carbono, calcio, y potasio en la 
biomasa aérea de las plantaciones sería producto del mayor volumen y la menor tasa de 
reciclaje de este compartimento respecto a los pastizales (Nosetto et al. 2006), y por la 
mayor participación de estos elementos en los compuestos estructurales de la biomasa 
forestal, asociados a concentraciones elevadas de carbono y calcio en la madera 
(Kozlowski y Pallardy 1997). La pérdida de carbono y nitrógeno en el destacado estrato 
orgánico-ácuico de broza y raíces del pastizal pudo ser favorecido por la salida del 
régimen de saturación hídrica permanente (Mitra et al. 2005) a partir de las mayores 
tasas de descomposición en condiciones aeróbicas. Este estado de saturación determina 
la diferente localización de las raíces en pastizales inundados (sobre el suelo mineral) y 
plantaciones (dentro del suelo mineral), lo que a su vez tuvo consecuencias en la 
distribución de nutrientes en el suelo mineral. 
Las plantaciones de álamos almacenaron más carbono en el suelo mineral que 
los pastizales inundados que reemplazaron. La tasa media de ganancia en este 
compartimento fue de 1,3 ± 0,1 Mg C ha-1 año-1, similar a la estimada por Arevalo et al. 
(2009) (1,7 Mg ha-1 año-1) tras casi una década del reemplazo de pastizales por 
plantaciones de álamos en Canadá. Estos autores a través de estudios isotópicos (13C) 
sugieren que las plantaciones tienen un elevado potencial de secuestro de carbono 
edáfico a largo plazo a partir del aporte de sus raíces. Este mismo mecanismo se ha 
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destacado para plantaciones de álamos en el noroeste de China con tasa de secuestro de 
carbono en suelo en orden de magnitud menores que las presentadas aquí (Zhang et al. 
2011). La materia orgánica del suelo representa el capital que posee el ecosistema para 
su funcionamiento y la base de provisión de algunos servicios ecosistémicos como la 
protección del suelo, la producción de alimentos y materias primas, el ciclado de 
nutrientes, la provisión de hábitat y el secuestro de carbono atmosférico en formas 
estables y perdurables en el tiempo (Schlesinger 1990; Paul et al. 1997; Costanza et al. 
1997; Viglizzo 2010). El ingreso de carbono en el suelo mejora la calidad del mismo a 
través de una mayor capacidad de almacenamiento de agua, de adsorción de nutrientes y 
actividad biológica (Loveland y Webb 2003; Evrendilek et al. 2004). 
Los principales flujos de retorno de nutrientes al suelo para los sistemas 
forestales lo constituyen la caída de hojas y del reciclado de raíces (Fisher y Binkley 
2000). Adicionalmente existen otros ingresos como por ejemplo a través de los restos 
orgánicos de la vegetación antecesora, las cuales continúan descomponiéndose durante 
el desarrollo de las forestaciones (Paul et al. 2002). Los incrementos en el contenido de 
carbono y nitrógeno en el estrato de 0-4 cm de suelo mineral de las plantaciones 
(equivalente a 0-10 cm del suelo original) podría ser el resultado de la combinación de 
los flujos mencionados. En esas plantaciones de álamos el 50 % (103 kg ha-1 año-1) del 
nitrógeno requerido para el crecimiento de las forestaciones retorna al suelo por medio 
de la caída anual de hojas (Ceballos et al. 2009) generando una redistribución de 
nitrógeno hacia la superficie edáfica. Incluso, la incorporación a través de las labores 
mecánicas (Post & Kwon 2000) favorecería la mineralización de la MO retornada. 
Si bien los balances de carbono fueron neutros, con una leve ganancia en las 
plantaciones forestales, y dado el cambio en la distribución de este elemento, la 
exportación de la madera al turno de corte afectaría estos resultados. Los pastizales 
anegadizos acumularon más carbono (83 % del total) en el estrato orgánico ácuico de 
broza y raíces; coincidente con otros autores que indican que, en humedales herbáceos 
monoespecíficos, este patrón surge como una estrategia de las plantas para aumentar la 
capacidad de absorción y crecer en un ambiente anaeróbico con baja disponibilidad de 
nutrientes (Ponnamperuma 1972; Kvet y Husak 1978; Trought y Drew 1980; Travieso-
Bello et al. 2005). Mientras que, como es característico de las especies arbóreas (Ryan 
et al. 2004, Litton et al. 2007), las plantaciones acumularon carbono principalmente en 
la biomasa aérea (84 % del total). En este sentido, al turno de corte (aproximadamente 
15 años) el fuste y la corteza de los álamos (69 % del carbono almacenado) se 
exportarán del sistema para consitituir productos y subproductos con tiempos de 
residencia del carbono bajos -2 años para papel- a relativamente altos -20 años para 
tablero de partículas- (Mohren y Goldewijk 1990); sin embargo, la madera de álamos en 
la zona se destina principalmente a tableros y aserrado. Por otro lado, la dinámica de los 
pastizales anegadizos en el Bajo Delta incluye la ocurrencia de incendios naturales cada 
5 a 8 años (comunicación personal de productores) generando liberación del carbono, 
como de nitrógeno y otros elementos almacenados en su biomasa áerea. Por lo tanto, si 
bien la comparación de los almacenamientos de carbono en ambos ecosistemas nos 
brindan información de los cambios de este elemento, así como los posibles procesos 
que actúan, es necesario tener en cuenta los flujos mencionados como parte de la 
dinámica de estos sistemas para realizar un balance más preciso. 
El drenaje, endicamiento y forestación de los pastizales inundados en el delta del 
Paraná generó pérdidas de fósforo asociadas a un menor almacenamiento en la broza y 
las raíces en el ecosistema forestal y a pérdidas netas en los estratos más profundos (> 
40 cm) de suelo. La mayor concentración de fósforo en las raíces de los pajonales 




anaeróbicas, resultante de la descomposición reductora de los complejos metales-fosfato 
en el suelo y la posterior precipitación en la rizósfera (Pierce et al. 2010). En humedales 
de Florida (EE.UU.) se estimaron pérdidas de fósforo a partir de su drenaje, sugiriendo 
que al estar este elemento en forma más soluble en condiciones de anoxia, las pérdidas 
se ocasionarían al momento de egresar agua del sistema hacia los canales de drenaje y 
los cauces principales (Sigua et al 2006). Después de 63 años de ser drenados, los 
humedales mencionados, retuvieron entre la mitad y un tercio del fósforo total que 
almacenaban. Estos resultados son apoyados por comparaciones entre zonas naturales y 
drenadas en la misma región (Dunne et al. 2007). Un proceso similar al planteado en 
Florida tendría lugar en el Delta del Paraná tanto para el reservorio de fósforo del 
estrato orgánico del pastizal y de los estratos profundos de suelos. 
La relación N/P surge como un buen indicador para determinar limitaciones de 
estos nutrientes (Koerselman y. Meuleman 1996), valores entre 14 y 16 no representan 
limitaciones o representan una co limitación por ambos nutrientes, valores superiores o 
inferiores a este rango sugieren, respectivamente, la limitación por fósforo o por 
nitrógeno. El aumento de la relación N/P en hojas verdes al pasar de pastizal anegadizo 
a plantación forestal con suelos drenados sugiere la transición desde un sistema limitado 
por nitrógeno a otro por fósforo, coincidiendo con los resultados obtenidos que indican 
que el nitrógeno se mantuvo almacenado en el sistema, mientras que el fósforo sufrió 
importantes pérdidas. Por otro lado, la deficiencia de nitrógeno en humedales se asocia 
a la acidez característica de condiciones anóxicas y reductoras (Vegas-Villarrúbia et al. 
2010). 
Si bien el drenaje usualmente favorece el lavado de elementos generando 
pérdidas netas (Sallantus 1992), el establecimiento de vegetación con mayor consumo 
de agua que la original puede generar un efecto opuesto al consumir agua subterránea y 
favorecer la concentración de sales en la zona de absorción radicular (Jobbágy y 
Jackson 2004a, b). El incremento en el contenido de calcio, potasio y magnesio a partir 
de los 40 cm de suelo de las plantaciones (Figura 3.6), principalmente en los sitios 2 y 3 
(Figura 3.5) pudo estar vinculado al proceso mencionado. Es importante destacar que en 
estos sitios, a diferencia del sitio 1, los ingresos de agua de río por los canales de 
drenaje fueron menores y podrían estar sujetos a un balance hídrico negativo desde el 
punto de vista climático (precipitación + ingreso superficial de agua < 
evapotranspiración), cubierto por un ingreso de agua subterránea (descarga > recarga) 
conduciendo a la acumulación de sales (Nosetto et al. 2008); ya registrado en humedales 
alterados (Jewell et al. 2007). La salinización de suelos genera problemas de toxicidad 
de los diferentes iones involucrados así como aumento de la presión osmótica y menor 
disponibilidad de agua para los cultivos (Rengasamy 2010). 
La forestación de pastizales inundados del Delta del Paraná determinó balances 
de carbono y demás nutrientes estudiados, consistentes con las hipótesis orientadoras, 
sin embargo, los mecanismos inicialmente planteados y generadores de estas pérdidas o 
ganancias deben ser revisados. Las pérdidas de carbono orgánico y nitrógeno 
favorecidas por el drenaje y aireación del humedal original fueron compensadas por la 
acumulación de biomasa de las plantaciones (especialmente importante para carbono) y 
por la exploración de las raíces de álamos dentro del suelo mineral (especialmente para 
el nitrógeno); adicionalmente el aporte de materia orgánica de la vegetación antecesora 
pudo haber contribuido a los incrementos en el suelo, principalmente de nitrógeno. Es 
importante destacar que en el caso del fósforo no existió tal compensación y las 
pérdidas netas fueron importantes en acuerdo con la propuesta original (Hipótesis 1).  
La conversión de pastizales inundados a forestaciones drenadas modificó los 




previsto (Hipótesis 2). Si bien la biomasa aérea fue un componente que ganó 
importancia, la materia orgánica del suelo mineral cobró un papel inesperadamente 
relevante. Las raíces de las plantaciones, si bien representaron menor biomasa que las 
del pastizal (aunque estos incluían raíces vivas y muertas y estas últimas prevalecían 
sobre las primeras), fueron capaces de acceder al suelo mineral ampliando la zona de 
acople suelo-ecosistema (Amundson et al. 2007). 
Finalmente, si bien las modificaciones en la distribución vertical de los 
diferentes nutrientes fueron importantes en muchos casos y coincidentes con los efectos 
esperados del cambio de distribución vertical de la biomasa y de la descomposición de 
los estratos orgánicos, también se observaron acumulaciones de solutos en profundidad 
(especialmente potasio y magnesio) probablemente producto de la alteración de los 
flujos hidrológicos, específicamente la interrupción de los aportes ribereños y el 
aumento de la evapotranspiración en un sistema con niveles freáticos cercanos a la 
superficie, esto podría generar futuros problemas de salinización y, por lo tanto, 
disminución de la productividad. 
La ganancia de materia orgánica de baja relación C/N en el suelo y las pérdidas 
de fósforo sugieren escenarios con limitaciones para este nutriente, crecientes a medida 
que se sucedan los turnos forestales y avaladas por la relación N/P observada en hojas 
verdes de las plantaciones de álamos (Koerselman y Meuleman 1996). La práctica de 
quema de pastizales y de restos de las plantaciones podrían acrecentar este problema; la 
incorporación de los restos de pastizales en el suelo mineral constituye una práctica 
alternativa que mejoraría la calidad del suelo a través del mayor ingreso de materia 
orgánica, favoreciendo la fertilidad, la estructura y porosidad de estos suelos con escaso 
desarrollo. Es importante reconocer, que en etapas tempranas, las forestaciones pueden 
ser incapaces de retener los nutrientes que se pierden a altas tasas y que por lo tanto el 
manejo de coberturas de transición podría acotar pérdidas netas como las del fósforo. 
3.5. Conclusiones 
La conversión de pastizales inundados por plantaciones forestales en el delta del 
Paraná modificó la distribución de carbono y nutrientes en el perfil vertical del 
ecosistema. Ante la ocurrencia de incendios, intencionales o naturales, las pérdidas de 
nutrientes volátiles será diferente en estos ecosistemas, siendo mayores en las 
plantaciones debido a la mayor acumulación en la biomasa aérea y a la ausencia de agua 
sobre la superficie del suelo mineral. 
Los balances totales resultaron neutros a levemente positivos para carbono y 
nitrógeno, positivos para el calcio, potasio y magnesio y negativo para el fósforo. En 
este sentido el estrato orgánico originalmente ácuico, de broza y raíces, constituye una 
masa de nutrientes importantes donde se debe enfocar el manejo luego del drenaje, 
evitando los incendios y favoreciendo la incorporación al suelo mineral.  
Las plantaciones se comportaron como “destinos” y no como “fuentes” netas de 
dióxido de carbono atmosférico. El carbono liberado a la atmósfera luego de la 
oxidación del sistema se recuperó en el primer ciclo forestal. Sin embargo, 
aproximadamente el 70 % del carbono almacenado en las estructuras vegetales de los 
álamos, es extraído al momento de la cosecha para luego ser convertido en productos 
comerciales que tienen una vida media de 2 a 20 años (papel vs. tablero de partículas, 
respectivamente) después de la cual vuelven a ser liberados a la atmósfera, cabe 
destacar que el destino de madera de álamos en la zona es principalmente para aserrado 
o tablero con lo cual la permanencia del C sería mayor. Adicionalmente, los pastizales 
tendrían una recurrencia de incendios cada 5-8 años; por lo que para realizar un preciso 




ganaron carbono en el suelo siendo más perdurable en el tiempo y mejorando la 
estructura edáfica, predominantemente masiva en estos suelos, así como su fertilidad. 
Utilizando como criterio la relación N/P se pasaría de un sistema limitado por 
nitrógeno a otro limitado por fósforo; sin embargo no es posible realizar esta afirmación 
con los métodos desarrollados en esta tesis. La mayor acumulación de fósforo en las 
estructuras vegetales de los pastizales confirmaría que las condiciones anaeróbicas son 
determinantes para la mayor solubilización del fósforo en el ecosistema original. Así 
mismo, las pérdidas de fósforo del sistema ocurrieron en estratos profundos de suelos, 
probablemente, a partir de la lixiviación hacia los canales de drenaje por lo que el 
manejo de coberturas de transición podrían constituir una práctica alternativa para 
disminuir estas pérdidas. 
Los balances positivos de cationes base sugieren que la interrupción de los 
aportes ribereños y el aumento de la evapotranspiración en un sistema con niveles 
freáticos cercanos a la superficie lleva a la acumulación de los solutos que esta aporta al 
sistema, con posible problemas futuros de toxicidad y/o salinidad. 
  
Capítulo 4: Conclusiones generales. 
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Si bien no hubo diferencias significativas en los almacenajes de carbono 
orgánico entre ecosistemas, las tendencias observadas en dichos almacenajes permite 
señalar que uno de los hallazgos más relevantes de esta tesis fue el comportamiento de 
humedales drenados y forestados como “destinos” y no como “fuentes” netas de 
dióxido de carbono atmosférico, contrastante con lo comúnmente hallado en otros 
humedales, generalmente de mayor contenido orgánico inicial (Houghton 2003; Mitra et 
al. 2005; Lal 2007). En este sentido, la naturaleza mineral (menor contenido orgánico) 
de estos humedales, asociada al alto aporte sedimentario del sistema deltaico y la 
consiguiente “juventud” de los suelos, fue determinante de este comportamiento junto al  
cambio en el tipo de vegetación que contribuyó a almacenar grandes cantidades de 
carbono en la biomasa. La categoría “humedal” incluye una enorme variedad de 
ecosistemas localizados en diferentes latitudes del planeta, lo cual permite esperar 
distintas respuestas en relación a su comportamiento como fuente o sumidero de CO2 
atmosférico. 
El reemplazo de pastos por árboles modificó la distribución del carbono en el 
ecosistema, los pastizales anegadizos acumularon más carbono (83 % del total) en el 
estrato orgánico ácuico de broza y raíces ubicado sobre el suelo mineral; esto es 
coincidente con otros autores que indican que, en humedales herbáceos 
monoespecíficos, la mayor asignación a raíces surge como una estrategia de las plantas 
para aumentar la capacidad de absorción y crecer en un ambiente anaeróbico con baja 
disponibilidad de nutrientes (Ponnamperuma 1972; Kvet y Husak 1978; Trought y 
Drew 1980; Travieso-Bello et al. 2005). Mientras que, como es característico de las 
especies arbóreas (Ryan et al. 2004, Litton et al. 2007), las plantaciones acumularon 
carbono principalmente en la biomasa aérea (84 % del total). En este sentido, al turno de 
corte (aproximadamente 15 años) el fuste y la corteza de los álamos (69 % del carbono 
almacenado en las plantaciones) se exportarán del sistema para consitituir productos y 
subproductos con tiempos de residencia del carbono bajos (Mohren y Goldewijk 1990). 
Estos cambios en la distribución y la ausencia de agua sobre el suelo, también implican 
que, ante la ocurrencia de incendios la pérdida de elementos sea mayor en las 
plantaciones. Finalmente, la dinámica de los pastizales anegadizos en el Bajo Delta 
incluye la ocurrencia de incendios naturales cada 5 a 8 años (comunicación personal de 
productores) que generan la liberación del carbono almacenado, principalmente, en su 
biomasa áerea.  
La cosecha forestal implica una importante exportación de nutrientes (Goya et 
al. 2009) no solo volátiles como los que principalmente se pierden en los incendios de 
los pastizales, sino también aquellos vinculados a ciclos sedimentarios. 
Las plantaciones secuestraron carbono en estratos subsuperficiales del suelo 
asociado a: 1) la mayor capacidad de exploración radicular de los árboles (Jackson et al. 
1997; Schenk y Jackson 2002), 2) las altas tasas de reciclaje de las raíces finas de los 
álamos (Lodhyal et al. 1995a; 1995b) y 3) el ingreso de materia orgánica acumulada en 
los pastizales originales (Kuzyakov y Domanski 2000; Post y Kwon 2000). Los 
resultados apoyaron la hipótesis que plantea que a partir de la mejora del drenaje las 
raíces de las plantaciones explorarían estratos de suelo no ocupados en su condición 
original; en esencia, estos ambientes de humedales dejan de ser tales y, son convertidos, 
en un ecosistema de tierra firme con algunos pocos periodos con limitaciones hídricas. 
La materia orgánica del suelo representa el capital que posee el ecosistema para 
su funcionamiento y la base de provisión de algunos servicios ecosistémicos como la 
protección del suelo, la producción de alimentos y materias primas, el ciclado de 
nutrientes, la provisión de hábitat y el secuestro de carbono atmosférico en formas 
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estables y perdurables en el tiempo (Schlesinger 1990; Paul et al. 1997; Costanza et al. 
1997; Viglizzo 2010). El ingreso de carbono en el suelo mejora la calidad del mismo a 
través de un mayor almacenamiento de agua (Hudson 1994), la formación de agregados 
y la mejora de la estabilidad de los mismos (Burns y Davies 1986; Boyle et al. 1989); 
disminución de la densidad aparente y la resistencia del suelo (Ekwue y Stone 1995), 
elevando la capacidad de intercambio de cationes (Riffaldi et al. 1994), promoviendo 
procesos microbiológicos (Reeves 1997), entre otros.  
La extracción de nutrientes a partir de la cosecha y la posterior quema para la 
preparación del sitio para el siguiente turno forestal es variable dependiendo que 
compartimentos se extraigan a la cosecha (Goya et al. 2009). En este sentido la 
retención de las estructuras orgánicas en el sitio forestal podría mejorar la calidad 
edáfica (Berthrong et al. 2009). De manera que, la incorporación de los restos de 
cosecha forestal en el suelo permitiría mejorar la calidad física, importantísimo en estos 
suelos jóvenes con estructuras masivas, y la fertilidad edáfica. Por ejemplo, si se 
realizará el descortezado de la madera en el campo, del 69 % de carbono extraído a la 
cosecha este se reduciría en un 11% y, se retendrían en el sitio aproximadamente 6 kgr 
ha-1 de fósforo. Se debe considerar que los residuos de cosecha de las plantaciones, así 
como los del pastizal original, son usualmente removidos y quemados antes de la 
plantación del siguiente turno forestal, llevando a considerables pérdidas de nutrientes 
volátiles (FAO 2002), por lo que evitar esta práctica sería recomendable para la 
sostenibilidad de las plantaciones forestales. 
El cambio en el uso generó densificación de los estratos más superficiales del 
suelo a partir de la disminución del volumen de poros. Los procesos de consolidación 
y/o compactación del suelo incrementa la resistencia del mismo y disminuye su 
capacidad de almacenamiento y abastecimiento de agua y nutrientes (Hamza y 
Anderson 2005). A pesar de que la densidad aparente en los suelos no sería crítica para 
el crecimiento de las raíces de los álamos, la disminución de la porosidad afectaría la 
transferencia de calor, gases, agua y solutos del suelo como lo mencionan Dexter (2004) 
y Cerisola et al. (2005). 
La constatación de pérdidas de fósforo principalmente en estratos profundos del 
suelo fue coincidente con registros en otros humedales drenados (Sigua et al 2006; 
Dunne et al. 2007; Sigua et al 2009). Así mismo, la relación N/P (18) de los álamos 
estudiados indica limitaciones actuales de fósforo de acuerdo a valores de referencias 
establecidos para otros sistemas ecológicos (Koerselman y. Meuleman 1996). Este 
nutriente, constituye un activo estratégico en la agricultura argentina (Viglizzo 2010), es 
un mineral muy costoso de reponer (Craswell et al. 2010; USDA 2010, Jasinski 2009), 
sobre todo en sistemas forestales, y su adición en forma de fertilizante no es 
recomendable en ecosistemas de humedales. Por otro lado, el agua del río Paraná posee 
elevadas concentraciones de este elemento (Depetris 2007; Depetris 1976), por lo que el 
ingreso de agua a las plantaciones de álamos, considerando la tolerancia de anegamiento 
de los clones implantados, podría ser una fuente importante para reponer este nutriente, 
balancear la relación N/P y mejorar la productividad de los rodales. 
Los contenidos de potasio y magnesio se incrementaron a partir de los 40 cm de 
profundidad del suelo, posiblemente causado por el efecto de las forestaciones sobre la 
hidrología (Jobbágy y Jackson 2004 a, b), a través de: un incremento del ascenso capilar 
del agua en épocas de déficit hídrico (en verano, evapotranspiración > precipitaciones), 
disminución de la lixiviación, absorción de agua subterránea y exclusión de sales por 
parte de las raíces y, finalmente, por el aporte de una napa freática cargada de solutos y 
cercana a la superficie (otoño-invierno). Si la concentración de sales continúa 
aumentando a través de los sucesivos ciclos forestales se podrían generar problemas de 
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toxicidad y salinidad. Sin embargo, sería conveniente probar esta hipótesis en sitios con 
más de un ciclo de álamo y en diferentes condiciones de disponibilidad hídrica. 
Los sistemas de drenaje y diques actuales son el resultado del desarrollo forestal 
impulsado por productores locales que, aplicando fuertes inversiones y asumiendo altos 
riesgos, optaron por la vía de adaptar el ambiente a los sistemas de producción elegidos 
y no el camino opuesto. Entre las múltiples funciones de los humedales que pueden 
verse interrumpidas o afectadas por estas prácticas, este trabajo muestra que el drenaje y 
forestación de los humedales estudiados favoreció pérdidas de un nutriente clave como 
el fósforo y acumulación de sales en el suelo. Ambos problemas podrían verse 
mitigados si se mantuviesen mayores aportes desde el sistema fluvial. En éste sentido 
los humedales naturales funcionan como sistemas abiertos a la materia donde el 
hidroperiodo determina que el agua juega un papel fundamental en los procesos de 
entrada-salida de materia disuelta y en suspensión que incluye nutrientes limitantes del 
crecimiento; la forestación en diques se constituye, en éste caso y a diferencia de lo que 
suele ocurrir en reemplazos en tierra firme, como un sistema menos abierto a la 
circulación natural de agua superficial que el pantano preexistente, desaprovechando 
oportunidades de fertilización espontánea. Una silvicultura que use menos insumos 
externos debería revisar y profundizar el análisis de éstos aspectos con la finalidad de 
aumentar  la producción de madera en un contexto sostenible. Existen sistemas 
forestales alternativos, como los de producción de sauce, compatibles con regímenes de 
inundación más frecuente e intensa. 
Nuevos interrogantes 
A partir del análisis de los cambios físicos, químicos y biológicos observados y 
se plantean nuevos interrogantes:  
 
1) Considerando que las plantaciones estudiadas constituyen el primer ciclo forestal 
y habrían aprovechado el pulso inicial de liberación de nutrientes del pastizal: 
¿En qué medida el crecimiento alcanzado por los rodales dependieron de estos 
aportes? y ¿Qué sucederá con la productividad de los ciclos forestales 
posteriores?. 
2) ¿Qué proceso/s genera la pérdida superficial de volumen de suelo: 
consolidación, compactación y/o subsidencia?. ¿Cuál es la incidencia de la 
contracción-expansión del estrato arcilloso sobre la porosidad del suelo?. 
3) ¿Cuál será el efecto aislado de la forestación y. el drenaje sobre los contenidos 
de carbono y demás nutrientes? 
4) ¿ Qué sucede con el balance neto de gases invernadero del humedal original y el 
forestado si se considera la ocurrencia de incendios naturales en los pastizales y 
el tiempo de residencia del carbono en los productos y subproductos obtenidos 
de la madera de álamos?. 
5) ¿Qué mecanismos llevan a la pérdida de fósforo y retención de nitrógeno en la 
transición estudiada? 
6)  ¿Qué consecuencias tienen los egresos de fósforo sobre la calidad del agua de 
los canales de drenaje?.  
7) ¿Cuál sería el riego óptimo para que no se genere déficit hídrico ni salinización 
en el suelo? ¿Podría lograrse un aporte sustancial de fósforo por esta vía?. 
8) ¿Se podrían evitar las pérdidas de fósforo a partir de pulsos de drenaje o del 
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